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Antecedentes

1 PROLOGO

1.1 ANTECEDENTES

Desde el afio 1976 nuestro grupo de investigacion ha trabajado principalmente en el campo
de los procesos de biodegradacion microbiana aerdbica de hidrocarburos del petréleo a

escala de laboratorio.

En las primeras fases de estudio, se aislaron cepas marinas degradadoras de crudo
de petroleo, entre las que cabe destacar la cepa Pseudomonas sp. F21, capaz de degradar
tanto la fraccidon saturada como los compuestos aromaticos de un crudo de petroleo ligero
(Solanas, 1981). A continuacidn se iniciaron estudios para analizar en mayor profundidad
la biodegradacion microbiana de diferentes crudos de petroleo utilizando la cepa
Pseudomonas sp. F21 (Solanas et al., 1984; Bayona et al., 1986; Grimalt et al., 1991). Los
estudios de biodegradacion se combinaron con estudios de genotoxicidad ambiental de
matrices contaminantes enriquecidas en hidrocarburos aromaticos policiclicos (HAPs)
(Grifoll et al., 1990 y 1992a; Casellas, 1995), en los que qued¢ reflejado la importancia de

los HAPs en la genotoxicidad en diferentes ambientes y matrices ambientales.

Sobre la base de los conocimientos adquiridos en la biodegradacion de las distintas
fracciones quimicas del petréleo, y de la genotoxicidad de los HAPs y sus metabolitos
resultantes de la biodegradacion microbiana detectados en una gran variedad de ambientes
y matrices contaminantes, se inicié una nueva linea de investigacion basada en el estudio
del metabolismo bacteriano de HAPs especificos. Se eligi6 como molécula modelo de
estudio, el fluoreno, debido a que se trata de un componente importante del crudo de
petréleo y sus derivados (Wise, 1988), y conjuntamente con la 9-fluorenona, ya se habia
detectado en los diferentes estudios de genotoxicidad ambiental realizados por el grupo con
diferentes matrices ambientales (Fernandez et al., 1992; Grifoll et al., 1992a; Casellas et
al., 1995). A partir de entonces, se aislaron diferentes cepas degradadoras de fluoreno entre
las que cabe destacar Arthrobacter sp. FO , que utilizaba como unica fuente de carbono y
energia el fluoreno (Grifoll et al., 1992b) y a partir de la cual fueron descritas 2 vias
metabdlicas productivas y una no productiva que acumulaba como metabolito final la 9-
fluorenona, la cual a concentraciones elevadas era toxica para la misma cepa bacteriana

(Casellas et al., 1997). Con el objetivo de disefiar un consorcio microbiano para evitar la
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acumulacidn de 9-fluorenona en el medio, se aislo una cepa degradadora de 9-fluorenona,
Pseudomonas mendocina MC2, que a su vez no era capaz de transformar el fluoreno. La
presencia de Pseudomonas mendocina MC2 en un co-cultivo con Arthrobacter sp. F101 en
presencia de fluoreno, permitié reproducir en el laboratorio un consorcio definido que
mostré un proceso de colaboracion metabodlica entre las dos cepas en la degradacion total
del fluoreno, sin la acumulaciéon de 9-fluorenona como metabolito de oxidacion
intermedia. Precisamente en el presente trabajo, lo que en aquel momento se pudo
considerar Unicamente como un posible modelo de lo que podia ocurrir en el medio

ambiente, se ha confirmado.

Afios mds tarde, la investigacion se dirigio hacia la biodegradacion de HAPs
alquilados, los cuales se caracterizan por ser mas recalcitrantes a la biodegradacion
(Solanas et al., 1984; Bayona et al., 1986) y presentar una mayor genotoxicidad que sus
representantes no substituidos (LaVoie et al., 1979) mayor . Para ello se consigui6 aislar y
caracterizar las cepas Sphingomonas paucimobilis JS5 (Sabaté et al., 1999) vy
Sphingomonas sp. JS1 (Sabaté et al., 2003), que utilizaban como unica fuente de carbono y
energia el 2-metilfenantreno y el 3,6-dimetilfenantreno respectivamente. Se propuso la via
metabdlica del 2-metilfenantreno, caracterizada por una dioxigenacidn inicial seguido de
una meta-ruptura del anillo no alquilado y seguir posteriormente la via comun del
fenantreno. Debido a la dificultad a la biodegradacion descrita para los HAPs substituidos
(alquilados y halogenados), a su elevada mutagenicidad (LaVoie et al., 1979) y a su
abundancia en crudos de petréleo y derivados, se estudid el proceso de fotooxidacion
(radiacion UV) en los HAP parentales y substituidos (Sabaté ez al., 2001) como un posible
tratamiento primario de destruccion no bioldgica de estos contaminantes, que se podria

acoplar a posteriori con un tratamiento secundario de tipo biologico.

En el afio 1998 se inici6 una nueva linea de investigacion de tipo aplicado, en
colaboracion con la empresa Tank Recovery Ibérica de Santander, en el campo de la
biorremediacion, una tecnologia que aprovecha la actividad metabdlica de los
microorganismos para descontaminar distintas matrices ambientales. Cabe destacar que
hasta la actualidad los suelos contaminados por hidrocarburos constituyen los mejores
candidatos para aplicar la tecnologia de la biorremediacidon. La biorremediacion puede
utilizar dos estrategias distintas: la bioestimulacion, basada en la activacion de las

poblaciones microbianas autoctonas, y el bioaumento, basado en la inoculacion de cepas o
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consorcios microbianos de laboratorio. Los trabajos iniciales se centraron en aguas
industriales contaminadas por hidrocarburos de la empresa CLH, donde se estudiaron
distintos procesos de bioestimulacion de la microbiota autdctona, y en la optimizacidon de
las condiciones de biodegradacion. Asimismo, se obtuvieron consorcios microbianos no
definidos, que se adaptaron a distintas familias de hidrocarburos como el crudo ligero, el
crudo pesado degradado, el gasoil y la gasolina, que también fueron utilizados en ensayos
de inoculacion de aguas o suelos (bioaumento). En el grupo de investigacion también se
disponia de consorcios microbianos no definidos, degradadores de HAPs, obtenidos por el
Dr. J. Sabaté para el aislamiento de cepas bacterianas degradadoras de HAPs (Sabaté,

1998).

A partir del afio 1999, se amplia el campo de investigacion a la biorremediacion de
los suelos contaminados por hidrocarburos, con un nuevo convenio entre la UB y la
empresa Tank Recovery Iberica, mientras que en el afio 2001 se inicia un nuevo proyecto
financiado de la CICYT titulado “Biorrecuperacion de suelos contaminados: aplicaciéon de
un protocolo de ensayos de tratabilidad y realizacion de una prueba a escala piloto (REN
2001-3425)”. Es en el marco de estos dos ultimos proyectos donde se ubica el trabajo aqui

presentado.
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1.2 PLANTEAMIENTO DEL TRABAJO

Como se ha mencionado en el apartado anterior, el trabajo aqui presentado
representd una nueva linea de trabajo del grupo de investigacion: la biorremediacion de
suelos contaminados por hidrocarburos. La estructura de la presente memoria sigue un
planteamiento de tipo secuencial y cronoldgico. La memoria de la tesis se estructura en
cuatro capitulos, y cada uno de los cuales lleva incluidos una introduccidn, objetivos,

materiales y métodos, resultados y discusion.

En el primer capitulo, dentro del objetivo general de estudiar la biorremediacion de
suelos contaminados por hidrocarburos, y al disponer de distintos consorcios microbianos,
se planted caracterizar catabdlicamente estos consorcios para su posible inoculacion
(bioaumento) en suelos contaminados por distintos productos petroliferos. Para ello, se
caracterizaron catabolicamente tres consorcios microbianos adaptados a diferentes familias
de hidrocarburos: gasoil, fraccidn saturada de crudo de petroleo pesado y una mezcla de 5
HAPs respectivamente. Se utilizé un crudo de petréleo ligero como representante de una
matriz compleja de hidrocarburos, que incluye todas las familias de hidrocarburos de
interés. Se caracterizo el tipo de biodegradacion llevada a cabo en las diferentes fracciones
quimicas del crudo, por cada uno de los tres consorcios, simulando o no, condiciones de

bioaumento.

En el segundo capitulo se caracterizé la diversidad microbiana del consorcio AM
degradador de HAPs, como representante de uno de los tres consorcios estudiados que
mostraba mayor interés. Se utilizaron técnicas moleculares independientes de cultivo
combinadas con técnicas clésicas de cultivo. El objetivo principal fue determinar el mayor
nimero posible de componentes microbianos presentes en un consorcio adaptado, tanto
para mejorar el conocimiento de consorcios microbianos degradadores de HAPs, como por
la necesidad de conocer de forma mas profunda su composicion en una eventual aplicacién
del consorcio en situaciones reales de bioaumento. Asimismo, teniendo en cuenta que se
trataba de un consorcio microbiano obtenido por la técnica clésica de enriquecimiento con
una fuerte presion selectiva desde hace mas de 7 afios se pensod que podia tratarse de un
buen modelo para evaluar las contribuciones relativas de las distintas técnicas tanto
dependientes de cultivo como moleculares en el conocimiento de la estructura de una

comunidad microbiana compleja. Se eligié el consorcio AM por el hecho de que degradaba




Planteamiento del trabajo

HAPs de 3 y 4 anillos, una de las familias de hidrocarburos con mayor interés
ecotoxicoldgico, y en la que nuestro grupo de investigacion tiene mayor experiencia en el

estudio de sus vias metabolicas, asi como también en estudios ecotoxicoldgicos.

En el tercer capitulo se describe el disefio de un protocolo de ensayos de
biotratabilidad para suelos contaminados. Estos ensayos constituyen una serie de
experimentos a realizar en el laboratorio antes de la implantacion de una tecnologia de
biorremediacion. Estos ensayos deben generar informacién a nivel de si es factible o no
aplicar con éxito esta tecnologia, y en segundo lugar, deben permitir verificar las
condiciones Optimas de trabajo en relacion a distintos pardmetros, como la necesidad o no
de afiadir nutrientes, o la necesidad o no de inocular microorganismos aloctonos. Para
evaluar la eficiencia de los ensayos de tratabilidad disefiados se describe su aplicacion a
dos suelos contaminados por distintos productos petroliferos. En este capitulo y en el

posterior se evalta la inoculacion de los tres consorcios estudiados en los capitulos I y II.

En el capitulo IV, a partir de un suelo contaminado con creosota, producto
enriquecido en HAPs de 3 y 4 anillos bencénicos, se aplicd el protocolo de ensayos de
tratabilidad disefiado y se llevo a cabo un estudio exhaustivo y multidisciplinar de los
procesos microbioldgicos, quimicos y ecotoxicologicos que se suceden durante los

diferentes tratamientos de biorremediacion de un suelo contaminado por HAPs.







Capitulo I:

Caracterizacion catabolica de consorcios microbianos
para su utilizacion en la biorremediacion de suelos
contaminados por hidrocarburos

«Hay pues tres clases de sistemas vivos:
organismos, partes de organismos 'y
comunidades de organismos; todos ellos
totalidades integradas cuyas propiedades
esenciales surgen de las interacciones e
interdependencia de sus partesy

Fritjof Capra, 1996. “La trama de la vida”



Introduccion

1 INTRODUCCION

La degradacion microbiana constituye el principal proceso de descontaminacidon
natural (Prince, 1993). Este proceso se puede acelerar y/o mejorar mediante la aplicacion
de tecnologias de biorremediacion (Alexander, 1999). El crudo de petrdleo se caracteriza
por ser una matriz contaminante que contiene una elevada diversidad de compuestos, por
lo que es un sustrato ideal para evaluar el potencial catabdlico de cepas o consorcios

microbianos de interés en biorremediacion.

1.1 COMPOSICION DEL CRUDO DE PETROLEO

1.1.1 Composicion general

El crudo de petrdleo se caracteriza por ser un liquido negro, viscoso y con una
composicién quimica sumamente compleja, pudiendo contener miles de compuestos,
basicamente de la familia de los hidrocarburos (Rosini, 1960). Los hidrocarburos
componen la familia predominante de compuestos (un 50-98% de la composicion), por lo
que constituyen uno de los grupos de contaminantes ambientales mas importantes, tanto
por su abundancia, como por su persistencia en distintos compartimentos ambientales
(Casellas et al., 1995). Mayoritariamente son alcanos de cadena lineal (n-alcanos o n-
parafinas), alcanos ramificados (en menor cantidad), cicloalcanos (o naftenos) y cantidades
variables de hidrocarburos aromaticos. (Fernandez et al., 1992). La composicion elemental
de un crudo esta condicionada por la predominancia de los compuestos tipo hidrocarburo:
84-87% de C, 11-14% de H, de 0-8% de S, y de 0-4% de O y N y metales como el niquel y
el vanadio (Clark y Brown 1977; Howe-Grant, 1996). Los principales componentes se
subdividen y purifican en distintas fracciones (tabla 1.1): i) fraccion saturada (n-alcanos,
alcanos ramificados con cadenas alquilicas y las cicloparafinas), ii) fraccion aromatica
(monoaromaticos, diaromaticos y hidrocarburos aromaticos policiclicos (HAPs), iii)
fraccion de resinas y iv) fraccion de asfaltenos que son menos abundantes y consisten en
compuestos mas polares, pudiéndose encontrar hidrocarburos heterociclicos, hidrocarburos

oxigenados y agregados de alto peso molecular (Speight, 1991).
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Tabla 1.1 Composicidn de las fracciones quimicas contenidas en un crudo de petréleo.

Fraccion Composicion

n-alcanos, alcanos de cadena ramificados e

Saturados isoprenoides, y cicloparafinas o cicloalcanos,
hopanos.
) Hidrocarburos monoaromaticos, diaromaticos,
Aromaticos . s
aromaticos policiclicos (HAP)
. Agregados de piridinas, quinolinas, carbazoles,
Resinas . . .
tiofenos, sulféxidos y amidas
Agregados de HAP, acidos nafténicos, sulfuros,
Asfaltenos acidos  grasos, metaloporfirinas, fenoles

polihidratados.

1.1.2 Composicion por familias de hidrocarburos

El estudio mas detallado de los hidrocarburos de un crudo de petréleo agrupa estos
compuestos en las siguientes familias: parafinas volatiles (alcanos no ramificados y
ramificados, hasta C;g), parafinas no volatiles (alcanos lineales y ramificados entre Cjo-
C40), naftenos (cicloalcanos o cicloparafinas), oleofinas (alquenos) y aromaticos
(monoaromaticos y poliaromaticos). En un grupo aparte residirian los componentes de las

resinas y los asfaltenos

1.1.2.1 Parafinas volatiles (z-alcanos e isoprenoides volatiles):

Representan hasta un 30% del crudo de petréleo. Son n-alcanos e isoprenoides
(alcanos ramificados) de un tamafio C;-C;y (de 1 a 10 dtomos de carbono). Es la fraccion
mas volatil del crudo y por lo tanto la mas susceptible de pérdidas abiodticas por
volatilizacién. La fraccion gas natural contiene, principlamente C;-Cs. Los isoprenoides
volatiles, estan representados principalmente por el isobutano e isopentano. Los homologos
de mayor peso molecular disminuyen su presencia en el crudo con el incremento de peso
molecular. Los isoprenoides volatiles también pueden llegar hasta C;y (2,6 dimetil octano)

(Howe-Grant, 1996).
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1.1.2.2 Parafinas no volatiles (7#-alcanos e isoprenoides)

Se definen como aquellos n-alcanos e isoprenoides entre C;;-Cg9. Los componentes
entre C;;-C;5 son de volatilidad intermedia. Los n-alcanos oscilan entre C;;-Cy49, aunque se
han descrito cadenas mas largas y pueden constituir entre el 15-20% de crudos no
degradados. Los isoprenoides varian de C;,-Cy, y constituyen entre 1-2% del crudo,
llegando a 15% en crudos degradados. En la tabla 1.2 pueden verse los isoprenoides

presentes en un crudo con interés en el campo de la geoquimica y la biorremediacion.

Tabla 1.2. Isoprenoides componentes del crudo de petroleo de interés geoquimico.

Isoprenoide Atomos de C  Nomenclatura

Pristano 19 2,6,10,14-tetrametilpentadecano
Fitano 20 2,6,10,14-tetrametilhexadecano
Farnesano 15 2,6,10-trimetildodecano
Norpristano 18 2,6,10-trimetilpentaecano

121 21 2,6,10,14-tetrametilheptadecano

El pristano y fitano se han utilizado como marcadores internos del grado de
biodegradacion de un crudo, pero actualmente no deberian utilizarse, ya que se han
descrito tanto su biodegradacion como sus vias catabdlicas (Watkinson y Morgan, 1990).
Actualmente se utilizan los hopanos tales como el 17a(H)21B(H)-hopano (Prince et al.,

1994).

1.1.2.3 Naftenos (cicloalcanos)

Esta familia esta compuesta por las cicloparafinas o cicloalcanos. Los compuestos
mas abundantes de esta familia son los ciclopentanos alquilados (fundamentalmente
metilados), que pueden llegar a representar un 31% del crudo. Los compuestos mono y
diciclicos corresponden al 50-55% de esta fraccidn, los triciclicos al 20% y los tetraciclicos

al 25%. Esta familia engloba a los hopanos, antes mencionados
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1.1.2.4 Oleofinas (alquenos)

Los alquenos estdn poco presentes en el crudo de petrdleo, encontrandose en
concentraciones traza. Adquieren importancia en los productos resultantes del refinado, ya

que se generan durante el proceso de cracking, existiendo hasta un 30% en gasolinas y un

1% en fueles.

ALIFATICOS AROMATICOS RESINAS ASFALTENOS
n-alcanos Monoaromaticos Moné6meros de : Moléculas de elevado
peso molecular
@ Piridinas
Isoprenoides Poliaromaticos @

PPN i
Quinolinas

@O
N
Carbazoles

Cicloparafinas

Tiofenos
0 g
© S
Sulfoxidos

Amidas

8

Fig. 1.1 Estructuras quimicas de diferentes componentes mayoritarios de un crudo de petrdleo.

1.1.2.5 Hidrocarburos aromaticos

El crudo de petréleo contiene una mezcla muy compleja de hidrocarburos

aromaticos. Esta fraccion la componen moléculas que contienen uno o varios anillos
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bencénicos en su estructura (véase apartado 1.1 del capitulo II para mas detalles). Asi
encontramos hidrocarburos monoaromaticos (un anillo bencénico), diaromaticos (2 anillos

bencénicos) y poliaroméaticos (HAPs, con més de dos anillos bencénicos).

1.1.2.5.1 Hidrocarburos monoaromaticos:

Se encuentran el benceno y sus alquilados (monoalquilados como el tolueno y
dialquilados como los xilenos), formando la familia de los BTEX (benceno, tolueno,

etilbenceno y xileno) de gran importancia ambiental debido a su volatilidad y toxicidad.

1.1.2.5.2 Hidrocarburos polimaromaticos

Entre los hidrocarburos diaromaticos, encontramos el naftaleno y sus alquilados
(mono, di, tri y tetrametilnaftalenos). Constituyen la familia mayoritaria de hidrocarburos

aromaticos presentes en un crudo (fig. 1.1).

Entre los hidrocarburos poliaromaticos de tres anillos, encontramos el fenantreno,
antraceno, fluoreno, y sus derivados alquilados. El fenantreno y los metilfenantrenos,

representan los componentes mayoritarios de los triaromaticos (fig. 1.1).

Entre los hidrocarburos poiaromaticos de mas de tres anillos, encontramos el
fluoranteno (3 anillos bencénicos y uno no bencenico), pireno y criseno (4 anillos
aromaticos), pireno y benzo(a)pireno (5 anillos aromaticos) y coroneno (un HAP

pericondensado con 6 anillos) (fig. 1.1).

También se pueden incluir compuestos muy relacionados con los hidrocaburos
aromaticos que contienen anillos aromadticos heterociclicos con azufre (tiofenos,

dibenzotiofenos) o nitrogeno (carbazoles).

1.1.2.6 Resinas y asfaltenos

Se trata de mezclas complejas, integradas por nucleos policiclicos o
naftenoaromaticos. Contienen cadenas hidrocarbonadas con heterodtomos de oxigeno,
nitrégeno y azufre (componentes NOS del petroleo) y a veces estan asociadas con
pequefias concentraciones de metales como el vanadio y el niquel. Constituyen entre un

10% en crudos poco degradados o ligeros, hasta un 60% en crudos muy degradados. Es la
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fraccidon que presenta una mayor recalcitrancia de un crudo de petrdleo. Se trata de
agregados de piridinas, quinolinas, carbazoles, tiofenos, sulféxidos, amidas, HAP, sulfuros,
acidos nafténicos, acidos grasos, metaloporfirinas y fenoles polihidratados. (Howe-Grant,

1996).

1.1.3 Composicion del crudo segun el origen

La composicion de un crudo varia segin su localizacion (Miiller, 1987).
Habitualmente, todos los crudos de petrdleo (no degradados) contienen alcanos (de cadena
lineal y ramificada, de C, a C4 aproximadamente, cicloalcanos o naftenos e hidrocarburos
aromaticos. Las fracciones de punto de ebullicion menor, estan formadas por alcanos en
todos los casos, mientras que la composicion de las fracciones superiores varia segun la
fuente del petrdleo. Se denomina crudo parafinico o ligero cuando el crudo contiene una
elevada proporcidn de parafinas (n-alcanos y alcanos ramificados), y asfaltico o pesado si
predominan naftenos (cicloalcanos), alcanos de cadena larga (Cso-Css) y HAPs (Howe-

Grant, 1996). Segun el origen, tenemos crudos parafinicos o asfalticos (tabla 1.3)

Tabla 1.3 Pozo de origen y caracteristicas

de los crudos de petroleo.

Pozo de origen Tipo de crudo
Pennsylvania Parafinico
Iran Parafinico
Irak Parafinico
Rumania Parafinico
Méjico Parafinico
Baku Asfaltico
Venezuela Asfaltico
Texas Intermedio
Oklahoma Intermedio
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1.2 REFINADO DEL CRUDO DE PETROLEO:

Para comprender la naturaleza quimica de los diferentes derivados del petréleo que
potencialmente pueden ser contaminantes en el medio ambiente, hay que entender el
proceso de refinado del crudo utilizado para la obtencion de estos productos petroliferos.
El refinado pasa por un proceso de destilacion, con la finalidad de eliminar el color y olor ,
asi como también, los compuestos del azufre. Se destila a temperaturas crecientes
obteniendo 4 fracciones principales: gasolina, queroseno, destilados medios (querosenos,
gasoil, aceites lubricantes) y un residuo. Este residuo se destila al vacio obteniéndose otros
aceites lubricantes (mds pesados), ceras y parafinas y betumes asfalticos (alquitranes)

(tabla 1.4)

Tabla 1.4. Fracciones que se pueden obtener durante el refinado por destilacion de un crudo de

petréleo.
Fraccién T? ebullicién Composicion  Usos

°O) aproximada
Gasolina ligera 20-100 CsH,,-C;Hy6 Disolvente
Bencina 70-90 Ce-C5 Limpieza en seco
Ligroina 80-120 Cs-Cs Disolvente
Gasolina 20-180 Cs-Ciy Carburante de motores
Queroseno, Jet fuel 200-300 Ci12-Cis Alumbrado y carburante
Gasoil. Diesel 200-350 Ci3-Cyg Carburante de motores
Aceite lubricante 200-350 Ci6-Cyo Lubricantes
Grasas, vaselinas 250-400 Cis-Co Farmacéutica
Cera de parafina 245-540 Cr0-Cys Velas
Betum asfaltico (35% peso) > 540 C30-Cys Alquitran asfaltico

coque de petrdleo

Durante el proceso de refinado, se eliminan componentes de la fraccion asfalténica
(altamente recalcitrante) lo que implica que los refinados intermedios (gasoil, fueles,
querosenos y también las gasolinas) sean productos relativamente mas biodegradables que

los coques o alquitranes residuales.

Asi pues, la composicion quimica de la gasolina es diferente a la del gasoil debido a

que se han obtenido como productos de destilacion del petréleo a partir de diferentes
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intérvalos de temperatura (tabla 1.4). La obtencioén de gasolina es menos directa que la de
los fueles y gasoleos, ya que en una primera fase se obtiene por destilacion del crudo entre
20-180°C. Esto implica una composicidon de n-alcanos mas ligera (C¢-Cy1) que los fueles y
gasoleos (Ci9p-Cys). En la gasolina encontramos como componentes mas abundantes: n-
butano, isopentano, pentano, mono y dimetilpentanos, hexano, BTEX, mono y dimetil
hexanos, trimetilbencenos, metiletilbencenos, y en menor cantidad los naftalenos, sus

mono y dimetilados y heptano (de menor indice de octanaje).

Los fueles ligeros y el gasoil forman parte de la fraccion intermedia de destilacion
en el proceso de refinado, lo que implica un rango de puntos de ebullicion entre 185-
345°C, encontrando compuestos de 10 a 25 atomos de carbono, siendo los mas abundantes
los Ci5-Cy7. (fig. 1.2). Su composicion es de un 30% en parafinas (n-alcanos e
isoprenoides), 45% de naftenos (cicloalcanos) y un 25% de aromaticos. En concreto a nivel
de compuestos aromaticos encontramos alquilbencenos, y mas abundantemente, el
naftaleno y sus alquilados. También se ha encontrado, en cantidades menores, el
fenantreno y el fluoreno. No contienen pireno ni fluoranteno (compuestos de 4 anillos
aromaticos), cuyos puntos de ebullicion son mas elevados que el intervalo utilizado en la

destilacion de fracciones intermedias.

CcC15C16 C17
c14a cie
c19
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Fig. 1.2. Perfil cromatografico de GC-MS, del gasoil utilizado. P, pristano; F, fitano.
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1.3 ANTECEDENTES EN EL ESTUDIO DE LA DEGRADACION DE CRUDOS
DE PETROLEO

1.3.1 Biodegradacion de crudo de petroleo mediante cepas aisladas

La elevada complejidad de la composicion del crudo de petrdleo y derivados,
implica la existencia de una amplia capacidad enzimatica si se quiere conseguir una
degradacion significativa del crudo. La mayor parte de los estudios realizados se han
llevado a cabo con cepas bacterianas individuales o con la combinacién de diferentes cepas
aisladas (Bayona et al., 1986; Palittapongarnpim et al., 1998; Solanas ef al., 1984). En la
mayoria de los casos, son degradadoras de alcanos, debido a que los alcanos son los
componentes mas abundantes del crudo de petréleo. No obstante en algunos casos, estas
cepas tienen la capacidad de oxidar selectivamente las cadenas alquilicas de ciertos HAPs
alquilados, compuestos abundantes en el crudo (Davis y Raymond, 1961). Resultados
anteriores conseguidos en nuestro grupo de investigacion utilizando la cepa Pseudomonas
sp. F21, aislada en medio mineral con un crudo ligero de Arabia corrobora la anterior
afirmacion; la cepa F21, la cual degrada todos los n-alcanos y los alcanos ramificados de
bajo peso molecular (isoprenoides ligeros), también es capaz de degradar selectivamente
las formas metiladas del naftaleno, fenantreno, pireno y criseno (Bayona et al., 1986;
Solanas et al., 1984). Sin embargo, la cepa F21 es incapaz de utilizar los HAPs no
substituidos (parentales), y por lo tanto la disminucién de los alquil-HAPs se debe
probablemente a la oxidacion de las cadenas alquilicas, tal y como ya se ha descrito en
otros degradadores de alcanos (Davis y Raymond, 1961). Recientemente, se han descrito
algunas cepas con la capacidad de degradar tanto HAPs de elevado peso molecular como
alcanos (Churchill ez al., 1999), pero ésta, no parece que sea una norma general. De hecho
los degradadores de alcanos citados habitualmente en la bibliografia generalmente no son
capaces de romper el anillo aromatico de los HAPs, mientras que los degradadores de

HAPs generalmente no crecen con alcanos (Foght ez al., 1990)

1.3.2 Biodegradacion de crudo de petroleo por cultivos mixtos

La alternativa a la utilizacion de cepas individuales es la obtencion y utilizacion de

cultivos mixtos, los cuales pueden ser consorcios definidos y consorcios no definidos. Los
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consorcios definidos se caracterizan por ser una combinacion de cepas aisladas con
capacidades degradativas conocidas que son complementarias entre si. (Komukai-
Nakamura et al., 1996; Casellas et al., 1998; Foght et al., 1998; Foght et al., 1999). Los
consorcios no definidos se caracterizan por ser el resultado de procesos directos de
enriquecimiento a partir de muestras ambientales con historia previa de contaminacion
(Venkateswaran et al., 1995; Sugiura et al., 1997; Budzinski et al., 1998) y por lo tanto no

son el resultado de una combinacidn de cepas previamente aisladas.

1.3.2.1 Consorcios definidos

Los consorcios definidos estan bien caracterizados y son repetitivos pero tienen
ciertas desventajas. En primer lugar, se necesitaria un gran nimero de cepas distintas para
conseguir una degradacion extensa del crudo de petroleo, debido a la gran cantidad de
componentes presentes y al espectro metabolico limitado de una cepa bacteriana (Leahy et
al. 1990). De hecho, tal y como se ha descrito anteriormente, muchos degradadores de
alcanos no utilizan HAPs parentales, y entre los degradadores de HAPs, se ha descrito que,
o bien degradan hidrocarburos monoaromaticos, o bien degradan HAPs de 2 a 3 anillos o
de 3 a 4 anillos (Gibson y Subramanian, 1984; Van Hamme et al., 2003). Existe poca
informacién acerca de cepas que crezcan en los HAPs alquilados de 3 o mas anillos
aromaticos (Gilewicz et al., 1997; Sabaté et al., 1999), muy abundantes en los crudos de
petréleo. Ademas, habitualmente no se describe una degradacion significativa de la parte
no resuelta por cromatografia (UCM), constituida por componentes aun no identificados.
Otra desventaja que podemos encontrar en los consorcios definidos es la posible formacion
de metabolitos intermediarios que sean toxicos para la misma cepa o para otras cepas
existentes en el mismo (Casellas ef al., 1998; Kazunga y Aitken, 2000; Kazunga et al.,
2001). De hecho, se ha descrito que durante la degradacion de mezclas de hidrocarburos se
pueden formar intermediarios de persistencia y toxicidad desconocidas, por fenomenos de

cometabolismo (Grifoll ez al., 1995).

1.3.2.2 Consorcios no definidos

Los consorcios no definidos, especializados en la degradacion de hidrocarburos, se

obtienen a partir de enriquecimientos de muestras ambientales donde hayan existido
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episodios previos y recurrentes de contaminacion por hidrocarburos. El resultado es una
poblacién microbiana seleccionada de forma natural por su cooperacion metabdlica en la
degradacion de la mezcla en cuestion, la cual potencialmente dispone de una mayor
eficiencia en la degradacion de compuestos conocidos y desconocidos que un consorcio
definido. Por lo tanto, es mas probable que en un consorcio no definido se hayan
seleccionado degradadores de productos finales (dead-end products) que se acumulan

como resultado de procesos cometabdlicos (Grifoll ef al., 1995).

1.3.3 Utilizacion de tensioactivos en estudios de biodegradacion

Aunque una parte significativa de los hidrocarburos presentes en el medio ambiente
es biodegradable, las tasas de biodegradacion de los hidrocarburos en el medio ambiente
estan limitadas por su hidrofobicidad y baja solubilidad en agua (Alexander, 1999). En
consecuencia, para mejorar el proceso de biodegradacion, se han desarrollado estrategias
con el objetivo de incrementar la solubilidad de los compuestos hidrofébicos mediante la
adicién de tensioactivos y por lo tanto aumentar la biodisponibilidad de los mismos (Van
Hamme et al., 2003). Los tensioactivos incrementan la dispersion/solubilizacion acuosa de
los compuestos de baja solubilidad en varios ordenes de magnitud, disminuyen la tension
superficial del medio acuoso y ademdas cambian la afinidad célula-hidrocarburo, al
aumentar la hidrofobicidad de la superficie celular (Zhang y Miller, 1994; Kanga et al.,
1997; Barkay et al., 1999). No obstante, la biodegradacion de ciertos compuestos con
relativa baja solubilidad puede estar inhibida por el uso de tensioactivos como resultado
de: 1) toxicidad a concentraciones elevadas de tensioactivo o hidrocarburos solubilizados;
i1) biodegradacion del tensioactivo y no de la matriz contaminante; iii) interferencias con el
proceso de transporte de hidrocarburos a nivel de la membrana celular y iv) reduccion de la
biodisponibilidad por exceso de micelizacién del contaminante (Efroymson y Alexander,

1991; Rouse et al., 1994; Mulligan et al., 2001).

Teniendo en cuenta el uso potencial de los tensioactivos en las tecnologias de
biorremediacion (Ron y Rosenberg, 2001), la utilizaciéon de los biotensioactivos parece
tener mas potencial que los tensioactivos de sintesis (quimicos), debido a la mayor
diversidad estructural, biodegradabilidad y biocompatibilidad de los biotensioactivos

(Desai et al., 1997). Los biotensioactivos mas estudiados han sido los emulsanos de
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Acinetobacter sp. (Foght et al., 1989; Barkay et al., 1999) y el grupo de ramnolipidos
producidos por Pseudomonas aeruginosa (Van Dyke et al., 1993; Zhang y Miller 1994).

La mayor parte de estudios sobre la influencia de los biotensioactivos en la
degradacion microbiana de hidrocarburos se han llevado a cabo con compuestos
individuales como el octadecano. (Zhang y Miller, 1992), fenantreno (Barkay ef al., 1999;
Zhang et al., 1997) o fluoranteno (Willumsen et al., 1998). Estudios realizados con
mezclas complejas, como es el caso del crudo de petrdleo, son escasos (Foght et al. 1989),
aunque la influencia de los biotensioactivos en la biodegradacion de mezclas complejas

supone una situacion mas cercana a la realidad.
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2 OBJETIVOS

I. Puesta a punto de un sistema de analisis quimico para la cuantificacion de la

biodegradacion de un crudo de petroleo.

II. Estudiar la capacidad degradadora de distintos consorcios microbianos

(F1AA, AM y TD) frente a un crudo de petréleo.

III. Evaluar la posible pérdida de la capacidad degradadora de los consorcios
F1AA, TD y AM después de su crecimiento en medio rico LB, para su uso

potencial como indculos en biorremediacion.

IV. Estudiar el efecto del biotensioactivo Mati9 producido por Pseudomonas
aeruginosa AT10 en la degradacion de crudo de petroleo por el consorcio

AM.
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3 MATERIALES Y METODOS

3.1 DISENO EXPERIMENTAL

Se evaluaron las capacidades biodegradativas, de tres consorcios microbianos
resultantes de enriquecimientos en distintas fuentes de carbono y energia (gasoil, crudo de
petroleo pesado degradado y mezcla sintética de 5 hidrocarburos aromaticos policiclicos
(HAPs)). Se intentd confirmar si las distintas fuentes de carbono y energia utilizadas
implicaban comportamientos metabdlicamente distintos y selectivos frente a un crudo de
petréleo problema (crudo Casablanca), como ejemplo de una matriz contaminante
compleja. También se evalud si la obtencion de biomasa (necesaria para su aplicacion
ambiental) mediante la amplificacién de la poblacion en medio rico Luria Bertani (LB),

cambiaba el comportamiento metabdlico frente al crudo Casablanca.

3.2 REACTIVOS Y DISOLVENTES

Los hidrocarburos (liquidos y solidos) se obtuvieron de las casas comerciales
Fluka, Aldrich o Sigma. Los disolventes, principalmente utilizados para procesos de
extraccidn, fueron de calidad para andlisis de residuos orgdnicos de la casa comercial
Baker. Todos los compuestos utilizados fueron de la mayor pureza disponible

comercialmente. El agua utilizada fue bisdesionizada calidad Milli-Q.

3.3 MEDIOS DE CULTIVO

Todos los medios y soluciones se esterilizaron en un autoclave a 121°C y 1
atmosfera extra de presion durantel5 minutos; o por filtracién por membranas de 0,22pum
de didmetro de poro. La composicidon de los medios de cultivo utilizados en este trabajo se
detallan a continuacidon (composicidon especificada por 1000ml de agua desionizada o

bidesionizada).

Caldo Bushnell-Hass (BHB): MgSO4, 0,2g; KH,PO4, 1g; CaCl,, 0,02g;
(NH4),HPO,4, 1g; KNOs, 1g; FeCls, 0,05g.
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Medio mineral basal (BMTM): Se prepara la solucion A y solucion B. La solucion

A y B se encuentran concentradas x10 (Hareland ef al., 1975)
Solucion A: KH,PO, - 3H,0, 42,5g; NaH,PO4 .1H,0, 10g; NH4Cl, 20g.

Solucion B: MgSQO, - 7 H,0, 2g; FeSO4 - 7 H,0, 0,12g; MnSO, - 1 Hy0,
0,03g; ZnSO4 - 7 H,0, 0,03g; CoCl; - 6 H,0, 0,01g; y acido nitrilotriacético,
1,23g.

LB suplementado con glucosa; bactopeptona, 10g; extracto de levadura, 5g; NaCl,

2,5g; Glucosa, 2g; agar para bacteriologia, 15 g.

3.4 CRUDO DE PETROLEO CASABLANCA

El crudo de petroleo se esterilizo a 120 °C durante 30 minutos en viales de
cromatografia herméticos, y se suministro a una concentracion de 0,5% v/v (0,4% p/v) en
erlenmeyers con muescas internas, y con medio mineral BMTM. Tal y como se muestra en
la tabla 1.5, la composicion del crudo Casablanca resultante del fraccionamiento y
cuantificacion gravimétrica de las fracciones (apartado 3.6.3.3), fue consistente con la
composicion descrita por Albaigés et al., (1986) con una elevada proporcion (51%) de
fraccion saturada (F1) respecto al resto de fracciones (monoaromadtica, poliaromatica y

polar).

Tabla 1.5. : Caracteristicas del crudo Casablanca.

Fraccion Composicion® (%)
Saturada (F1) 57
Monoaromaticos (F2) 11
Poliaromaticos (F3) 15

Polar (crudo-(F1+F2+F3)) 17
n—C17/pris‘[.':1n0b 0.76°

* Datos obtenidos a partir de determinacion gravimétrica ® Proporcién de

heptadecano respecto el pristano, cuantificado por areas de los picos resueltos
por GC-MS.
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3.5 CONSORCIOS MICROBIANOS DEGRADADORES DE HIDROCARBUROS
3.5.1 Consorcio microbiano TD

3.5.1.1 Obtencion de un consorcio degradador de gasoil.

El in6culo original se obtuvo de un suelo contaminado por gasoil de la refineria de
Repsol ubicada en la Pobla de Mafumet (Tarragona), en Julio de 1997. Se tomaron
muestras de suelo (arenoso/limoso) subyacente a las cafierias de entrada y salida del

depdsito, las cuales generaban un “goteo” frecuente de gasoil.

Este suelo se caracterizaba por estar expuesto a contaminacion cronica por
hidrocarburos, y en consecuencia, se podian encontrar con una mayor probabilidad
poblaciones microbianas degradadoras de hidrocarburos debido al factor de aclimatacion

(Alexander, 1999).

A su llegada al laboratorio, se cuantificé la poblacion heterdtrofa y la poblacion
degradadora de hidrocarburos mediante la técnica del numero mas probable (NMP), con el
fin de verificar que se trataba de una muestra enriquecida en poblacion degradadora de
hidrocarburos, apta como indculo inicial para iniciar el enriquecimiento en diesel (Bristish
Petroleum, Barcelona). Para ello, se resuspendi6 1g de suelo en 50 ml de BHB en agitacion
toda la noche a 200 rpm con el fin de que los microorganismos se separaran de las
particulas de suelo. Pasado este tiempo se dejd reposar durante una hora y se desecharon
las particulas de suelo. A partir de la suspension se enumeraron las poblaciones
heterdtrofas y degradadoras de hidrocarburos. Para los heterétrofos totales se utilizé LB y
para los degradadores de hidrocarburos se utiliz6 BHB con un 1% de queroseno como
unica fuente de carbono. El queroseno consiste en una mezcla de 35% de alifaticos, 50%
de cicloalifaticos, y 15% de aromadticos, y por lo tanto permite el crecimiento de
degradadores de cualquiera de estos compuestos (Mills et al., 1978; Randall y
Hemmingsen, 1994). El suelo contenia 1.2 x 10° NMP g de suelo, de poblacién
heterétrofa y 7 x 10° NMP g™ de suelo, de degradadores de hidrocarburos (un 58% de la

poblacion total heteretrofa).
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Paralelamente se inici6 el enriquecimiento inoculando 500 ul de la resuspension
(utilizada para el NMP) en 50ml de BHB estéril conteniendo 0,1% v/v de gasoil
previamente esterilizado por filtracién en teflon (PTFE) de 0,22 pm de didmetro de poro.
El enriquecimiento se subcultivé cada 15 dias, transfiriendo 500 pl del cultivo envejecido
en 50 ml de BHB con 0,1% v/v de gasoil como medio fresco. La incubacién se realizo a
200 rpm y 25 °C en oscuridad. El consorcio se ha subcultivado quincenalmente durante 3

afios manteniendo su actividad degradadora.

3.5.1.2 Comprobacion de la capacidad degradadora del consorcio TD en gasoil.

Después de 15 subcultivos del proceso de enriquecimiento (con un factor de
dilucién 1:100 en cada subcultivo) se procedié a cuantificar la capacidad degradadora de
gasoil por el consorcio. Esta misma comprobacion se ha realizado anualmente. Al

consorcio se lo denomind consorcio TD.

Los experimentos realizados se hicieron por duplicado en Erlenmeyers de 100 ml
de capacidad nominal, conteniendo 20 ml de BHB y gasoil (0,1% v/v). Se inocularon 200
ul de consorcio TD de 15 dias de incubacion. La incubacion se realizé a 25°C y 200 rpm en
oscuridad durante 10 dias. Se incluyeron controles abidticos no inoculados para determinar

las pérdidas abioticas de gasoil durante los 15 dias de incubacion.

Fig. 1.3. Aspecto del consorcio TD (coloracion amarillo-marronosa) tras 15 dias de incubacion en

comparacion con un control abiotico (MM).

El cultivo, presentaba turbidez y coloracion amarillenta-verdosa a los 2 dias de

incubacién y se oscurecia a lo largo de la incubacion de 10 dias. (fig. 1.3).
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Transcurridos 10 dias de incubacion se hizo una extraccion seriada (5 veces)
liquido-liquido de los cultivos, con 5 ml de pentano por serie en un embudo de decantacion
de 50 ml de capacidad nominal. Los extractos se filtraron por Na,SO4 anhidro y se llevaron
a 25 ml finales en un matraz aforado. A continuacion se separd una alicuota de 1 ml; el

resto (24 ml) se concentrd en un rotavapor (Biichi, Suiza) hasta 1 ml final.

Todas las muestras se analizaron por cromatografia de gases acoplada a
espectrometria de masas (GC-MS), con un cromatografo de gases HP5890 serie II y un
espectrometro de masas modelo HP5989. Las condiciones fueron: temperatura de la
fuente, 250°C; temperatura inicial 35°C durante 2 minutos, seguido de un gradiente de
4°C/minuto hasta 300°C finales mantenidos durante 1 minuto. La temperatura del inyector
fue de 280°C y la del detector de 280°C; el flujo fue de 10 psi y el splitless de 0,48

minutos. Se utilizé una columna HP-5. El volumen de inyeccion fue de 1 pl.

Se cuantificaron los 50 picos resueltos mas abundantes, asi como las areas totales
del cromatograma incluyendo la zona no resuelta (UCM). Se determinaron las pérdidas por
biodegradacion, volatilizacion, extraccion y concentraciéon. La biodegradacion se
determind comparando las 4reas de muestras inoculadas, con controles no inoculados a los

15 dias de incubacion.
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Fig. 1.4. Analisis por GC-MS de la biodegradacidon de gasoil causada por el conorcio TD a los 10 dias de

incubacion, con 0,1% (v/v) de gasoil como tnica fuente de carbono y energia.
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Tal y como puede observarse en la figura 1.2., el gasoil utilizado contiene una
secuencia tipica de n-alcanos desde Co (9 carbonos) hasta Cys, € isoprenoides como el
pristano y el fitano. El consorcio TD degradé el 92 % del gasoil (cuantificado por GC-MS
a partir del 4rea de los 50 picos resueltos mas abundantes), una vez restado el efecto de la
volatilizacién (70%) en los alcanos mas ligeros (Co-C;3). Cabe resaltar, que todos los n-
alcanos resueltos y los isoprenoides fueron degradados mas alld del limite de deteccion

(0,5 ug ml™) (fig. 1.4).

Una utilizacion tan significativa de los componentes del gasoil ya se ha descrito
anteriormente (Eriksson ef al., 1998), la cual es debido a la propia composicidon del gasoil,
rica en n-alcanos de cadena media (Co-Cy6) y pobre en fracciones mas recalcitrantes como

la polar, resinas y asfaltenos.

3.5.2 Consorcio microbiano F1AA.

Se trata de un consorcio previamente obtenido en nuestro grupo de investigacion.
El consorcio F1AA fue obtenido a partir de cultivos de enriquecimiento en medio mineral
BMTM conteniendo un 0,5% (v/v) de fraccion saturada (F1) de crudo de petréleo Cantel
Aptiano-Albiano como unica fuente de carbono y energia, y procede de un indculo de
suelo arenoso contaminado con petréleo. Concretamente el consorcio contiene 12,5 ml de
medio mineral BMTM y 62,5 ul de fraccion saturada de crudo Cantel Aptiano-Albiano en
Erlemeyers de 50 ml de capacidad nominal y la incubacion se realiza a 25°C y 200 rpm de
agitacion en oscuridad. La fraccion saturada se obtiene tal y como se describe en el
apartado 3.6.3.3. El consorcio ha sido subcultivado, con un factor de dilucion 1:25 (500 pl

por subcultivo), mensualmente durante 2 afios.

El crudo Cantel Aptiano-Albiano es de origen cubano del Campo de Varadero. Una
caracteristica general de los crudos procedentes de Varadero es que estan muy degradados,
no encontrandose #n-alcanos ni isoprenoides en su fraccidon saturada. Esta fraccion muestra
un perfil de esteranos y hopanos caracteristico, ademas de una abundante zona no resuelta
al analizarlo por GC-MS (Campos et al., 1988). El consorcio FIAA consigue degradar un
39% de la fraccion saturada tras 60 dias de incubacion (fig. 1.5) a 200 rpm, 25°C y en la
oscuridad. Esta degradacion es principalmente debida a la reduccion de la zona no resuelta,

ya que los perfiles de los esteranos y hopanos se mantienen (fig. 1.5).
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Fig. 1.5. Perfil cromatografico (GC-FID) de la fracciéon saturada del crudo de petréleo Cantel Aptiano-
Albiano después de 30 dias de incubacion en control abidtico no inoculado (A) y en cultivos del consorcio

F1AA (B). La barra indica la posicion de los hopanos.

3.5.3 Consorcio microbiano AM

El consorcio fue obtenido a partir de suelo arenoso de una refineria contaminado
recurrentemente con crudo de petroleo, con un 35% de poblacion degradadora de
hidrocarburos (Sabaté, 1998) y un proceso posterior de enriquecimiento en medio mineral
BHB conteniendo una mezcla sintética de cinco HAPs (fluoreno, fenantreno, antraceno,
fluoranteno y pireno) a una concentracion final de 0,1% (v/v) y una concentracion
individual de 0,02% (v/v). El consorcio ha sido subcultivado durante 7 afios cada quince
dias en medio fresco (BHB y la mezcla de los cinco HAPs) e incubado a 25 °C y agitacion
horizontal a 200 rpm en la oscuridad. Tanto la obtencion del consorcio como la

determinacion de su actividad degradadora frente a los cinco HAPs fue estudiada
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anteriormente en nuestro grupo (Sabaté, 1998). Durante la incubacion se confirmé la
transformacion de los HAPs parentales apareciendo en el medio coloracion amarilla-

anaranjada a los primeros 6 dias que se oscurece a lo largo de la incubacién (fig. 1.6).

Fig. 1.6. Aspecto del consorcio AM (coloracion amarillo-marronosa) tras 15 dias de incubacion en

comparacion con un control abiotico.

La degradacion de los HAPs fue determinada por cromatografia liquida de alta

resolucion (HPLC) (fig. 1.7, Sabaté, 1998).
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Fig. 1.7. Degradacion de una mezcla sintética de cinco HAPs por el consorcio AM. Los simbolos en blanco y
en negro son controles y cultivos respectivamente. Las concentraciones resultantes después de la incubacion
(%) de fluoreno (e), fenantreno (m), antraceno (A), fluoranteno (V) y pireno (¢) fueron determinadas

mediante analisis de HPLC de los extractos organicos por el Dr. J. Sabaté (1998).
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El consorcio AM causa la completa desaparicion de cuatro de los HAPs de la
mezcla (fenantreno, fluoreno, pireno y antraceno) en 6 dias de incubacién mientras que un

90 % del fluoranteno es degradado en 9 dias de incubacidn (fig. 1.7).

3.6 ENSAYOS DE BIODEGRADACION DE LOS CONSORCIOS AM, TD Y
F1AA FRENTE AL CRUDO DE PETROLEO CASABLANCA

3.6.1 Condiciones de incubacion

Los experimentos de biodegradacién fueron llevados a cabo por duplicado en
Erlenmeyers de 250 ml de capacidad nominal, conteniendo 50 ml de medio mineral
BMTM vy un 0,5% (v/v) de crudo Casablanca esterilzado (200 mg de crudo) como unica
fuente de carbono y energia. La incubacion fue de 10 y 20 dias en agitacion a 200 rpm y en
oscuridad, incluyéndose los respectivos controles no inoculados para cuantificar las

posibles pérdidas abidticas durante la incubacion.
3.6.2 Obtencion y preparacion de los indculos

3.6.2.1 Tipos de indculos utilizados
Se utilizaron 2 tipos de indculo (fig. 1.8) procedentes de los consorcios FIAA, TD y AM

a) Inéculo directo: obtenido a partir de los consorcios originales en la mitad de su
periodo de incubacion (7 dias para AM y TD y 15 dias para F1IAA). Se inocul6 1

ml resultante de 2 lavados en tampon fosfato.

b) Inéculo crecido en LB: procedente de la amplificacion de la biomasa original
del consorcio mediante subcultivo en LB. Para ello se inocularon 500 pl del
consorcio respectivo a estudiar, en Erlenmeyers conteniendo 50 ml de LB a 25°C y
200 rpm. Cuando se alcanzaban 0,75 unidades de absorbancia a 600, se
centrifugaban las células a 12000 rpm durante 10 minutos y se lavaban las células 2
veces en tampdn fosfato. Estas células fueron utilizadas para inocular los cultivos

en medio mineral con crudo Casablanca.
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3.6.2.2 Cuantificacién de la poblaciéon microbiana heterdtrofa y degradadora presente en

los inoculos

La cuantificacion de la poblaciéon microbiana heterotrofa y degradadora de
hidrocarburos (alifaticos y HAPs) presente en los consorcios microbianos antes de su
inoculacién en el crudo Casablanca, se realizd por la técnica del nimero mas probable
(NMP) miniaturizado en placas de microtitulacion, con 8 réplicas por dilucion (Wrenn y
Venosa, 1996). Los heterdtrofos totales fueron determinados mediante crecimiento en
caldo Luria Bertani (LB), los degradadores de alifaticos fueron determinados por
crecimiento en medio mineral BMTM (no se utilizo el BHB debido a los problemas de
turbidez y resuspension de los precipitados de hierro que contiene) conteniendo 1g 1" de n-
hexadecano, mientras que los degradadores de HAPs fueron determinados por crecimiento
en BMTM conteniendo una mezcla de fenantreno (0,5 g 1), fluoreno, antraceno y
dibenzotiofeno (cada uno de ellos a la concentracion final de 0,05 g I™"). Las placas de
microtitulacion se incubaron 10 dias para los heterdtrofos y 3-4 semanas para los

degradadores de hidrocarburos a 25°C en oscuridad.

3.6.3 Analisis quimico

Tal y como se muestra en el esquema general del protocolo de andlisis quimico de
la figura 1.8, a partir de las incubaciones de los distintos consorcios e indculos
preincubados en LB, se evalu6 la biodegradacion del crudo de petrdleo a distintos niveles:
extracto organico total (EOT), fraccion saturada (F1), fraccion monoaromatica (F2),
fraccion poliaromatica (F3), hidrocarburos totales del petréleo (TPH), n-alcanos,

isoprenoides y aromaticidad de la F3.

3.6.3.1 Tratamiento del material de vidrio para el analisis quimico

Las columnas de fraccionamiento, embudos de decantacion, Erlenmeyers, matraces
de rotavapor y viales de centelleo se limpiaron en un bafio de ultrasonidos, conteniendo
detergente de pH alcalino, durante 10 minutos, y posteriormente, se pasaron por agua
corriente y agua desionizada. Finalmente se aplico acetona calidad pestipur (SDS) para

limpiar cualquier residuo orgénico que existiera y facilitar el secado. Los viales de
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cromatografia de 1,5ml y 4ml, y las pipetas pasteur se muflaron toda la noche a 360-400°C

para eliminar posibles impurezas orgéanicas.

3.6.3.2 Extracto organico total (EOT)

Se extrajo el crudo de petrdleo restante, a los 10 y a los 20 dias de incubacion, de
los cultivos y controles abidticos, mediante 5 extracciones seriadas liquido-liquido en
diclorometano (Cl,CH;). Se utilizé antraceno-dp como estandar interno surrogate a una
concentracién final de 0,1 pug pl™ (1000 pl de una solucién stock de 5mg ml™ en acetona).
Los extractos se secaron al pasar por una columna de sulfato sédico anhidro, y el sulfato
sodico se limpio con diclorometano limpio. Finalmente los extractos fueron concentrados
en un rotavapor (Biichi) hasta un volumen final de 50 ml. En este instante se utilizd 1ml de
la muestra para cuantificar, por GC-MS, el area del antraceno-d;o (mZ 188) utilizado como
estandar surrogate, y de esta forma calcular la eficiencia de extraccion, la cual se utilizd
posteriormente para corregir los datos cuantitativos de los cultivos. El extracto restante se
evapor6 por rotavapor hasta 5 ml finales y se llevd a peso constante mediante una corriente
moderada de nitrégeno gas. Se determind la concentracion de EOT por gravimetria, se
corrigié el valor segin la eficiencia de extraccion, y se determind la biodegradacion
comparando la gravimetria del cultivo y la del control abidtico incubado en las mismas

condiciones (10 o 20 dias).

3.6.3.3 Fraccionamiento en columna

Los extractos secos (3.6.3.2), fueron fraccionados segiin Aceves et al., (1988). Cada
extracto se resuspendid en un vortex con 1ml de hexano y se cargd en una columna de
vidrio de fraccionamiento (30 cm de longitud x 1 cm de diametro interno). La columna de
fraccionamiento, previamente se preparaba con 8 gramos de alimina (70-230 mesh,
Merck) en la parte superior, desactivada previamente en un 5% (p/p) de agua bidesionizada
(Milli-Q) y 8 gramos de silica (70-230 mesh, Merck), en la parte inferior, también
desactivada en un 5% de agua bidesionizada (Milli-Q). Tanto la silica como la alimina se

activaron previamente a 120°C y 360 °C respectivamente durante 8 horas.
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Las fracciones F1 (saturada), F2 (monoaromaticos) y F3 (poliaromaticos) se

eluyeron con las siguientes proporciones de disolventes (tabla 1.6):

Tabla 1.6. Proporciones de disolventes necesarias para la obtencion de las fracciones F1, F2 y F3.

Fraccién cromatografica (F) Solvente

F1(Saturados: alcanos, isoprenoides) 20 ml Hexano

F2 (Monoaromaticos) 20 ml Hexano:Diclorometano (9:1)"
F3 (Poliaromaticos) 40 ml Hexano:Diclorometano (8:2)

"Proporciones vol/vol

Cada una de las fracciones se concentrd en rotavapor, se llevd a peso constante en
corriente de nitrogeno, en un vial previamente pesado y se analizé por gravimetria y GC-
MS. A partir de la gravimetria se determiné el porcentaje relativo de cada fraccion respecto
al extracto organico final (tabla 1.5). También se calcul6 el porcentaje de biodegradacion
de cada fraccidon individual y del conjunto de las tres (TPH=F1+F2+F3) respecto a los
controles abidticos no inoculados, y ademas se corrigieron los valores respecto a la

eficiencia relativa de extraccion. (fig. 1.8)

3.6.3.4 Analisis de las fracciones por GC-MS

Todas las muestras se analizaron por cromatografia de gases acoplada a
espectrometria de masas (GC-MS), con un cromatdgrafo de gases HP5890 serie II y un
espectrometro de masas modelo HP5989A. Los componentes fueron separados en una
columna capilar modelo HP-5 (25 m longitud x 0,32 mm didmetro interno) con 0,25 um de
espesor de la fase. El Helio fue el gas portador a un flujo de presion constante de 10 psi. T?
de la fuente, 250°C; T? inicial 35°C durante 2 minutos, seguido de un gradiente de
4°C/minuto hasta 310°C finales mantenidos durante 10 minutos. La T* del inyector y del
detector fue de 280°C. La inyeccion fue en modo de splitless manteniendo la valvula del
split cerrada durante 30 segundos. Se utilizéd 1 pl de muestra por andlisis. Se adquirieron
los datos en modo de impacto electrdnico (70eV), con una rango i6nico de rastreo de 50 a
650 m/z. Se afiadid una concentracion conocida de naftaleno-ds como estandar interno,

para controlar la sensibilidad del GC-MS.
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Se cuantificé la biodegradacion de los n-alcanos, pristano y fitano a partir de las

areas del cromatograma de la corriente total (TIC) de la fraccion saturada (F1). Los datos

se compararon entre cultivos y controles abidticos no inoculados y se corrigieron segun el

estandar surrogate (antraceno-dp ) y el standar interno (naftaleno-ds).

Cultivo

<—

Surrogate (SRG)
Antraceno-d,

Extraccién Organica

(5x10 ml C1CH,, pH7)

E

standar interno (IS)

Naftaleno-dg

» GC-MS (»| Eficiencia de extraccion

v
Gravimetria > % Biodegradacion
(EOT) Extracto organico total
Fraccionamiento en
Columna de Silica-Alumina
v v v
F1 F2 F3
(n-alcanos e isoprenoides) (Monoaromaticos) (Poliaromaticos)
% Biodegradacion TPH

Estandar interno (IS)
Naftaleno-d

Gravimetria | —————p|

% Bidegradacion F1, F2 y F3

GC-MS ——»

% Biodegradacion UCM (F1, F2, F3)
% Biodegradacion F1 (n-alcanos e isoprenoides)
% Biodegradacion F2 (monoaromaticos)

% Biodegradacion F3 (poliaroméaticos por SIM)

Fig. 1.8. Esquema del protocolo de analisis quimico, para cuantificar la biodegradacion de las distintas

fracciones presentes en el crudo de

petréleo Casablanca.
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Se estudio la fraccidon poliaromatica (F3) por GC-MS funcionando en la modalidad
de monitoreo de iones seleccionados (SIM). Para ello se disefiaron 2 ventanas: de 0 a 27.6
minutos y de 27.6 minutos a 70 minutos y los componentes diana a analizar fueron:
naftaleno, fenantreno, alquilderivados del fenantreno (C1-C4- fenantreno), fluoreno,

alquilderivados del fluoreno (C1-C3 fluoreno), fluoranteno, pireno y criseno.

A partir de las areas resultantes de los cromatogramas de la reconstruccion de iones
se cuantific la biodegradacion de los HAPs respecto a los controles abioticos. (ver tabla
1.7, donde se indican los iones mZ utilizados para la identificacién y localizacion de los
HAPs diana). Se reconstruyeron los cromatogramas de iones para cuantificar la

degradacion de cada HAP analizado, a partir de las areas resultantes.

Tabla 1.7. Iones moleculares (mZ ) utlilizados para el estudio de

los HAPs diana de la fraccion poliaromatica.

HAP diana lon (mz)
Naftaleno 128

C1-C4 Naftaleno 142,156, 170, 184
Fluoreno (FI) 166

C1-C3 Fluoreno 180, 194, 208
Dibenzotiofeno 198

C1-C3 Dibenzotiofeno 212, 226, 240
Fenantreno/Antraceno 178

C1-C4 Fenantreno/Antraceno 192, 206, 220, 234
Fluoranteno / Pireno 192

C1-Pireno 206

Criseno 228

3.6.3.5 Determinacion de la aromaticidad de la fraccion poliaromatica.

El indice de aromaticidad es un valor que indica la proporcion de carbonos
aromaticos (los que forman parte de la estructura del benceno) que existen en relacion al
total de carbonos existentes en una muestra. En este caso se calculo la aromaticidad de las
fracciones poliaromaticas (F3) para detectar los comportamientos de los distintos
consorcios estudiados al degradar la fraccion aromadtica. Un incremento en la aromaticidad

respecto a un control abidtico indicaria que se han degradado mayormente los carbonos de
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las cadenas alquilicas, mientras que una disminucidn de la aromaticidad indicaria que se
han abierto los anillos aromaticos en el proceso de biodegradacion y no solamente se han

utilizado los carbonos de las cadenas alquilicas (Sugiura et al. 1997).

Se determino la aromaticidad de la fraccion poliaromatica por resonancia magnética
nuclear (?C-RMN) en un espectrémetro Unity 300 (Varian, Palo Alto, CA, USA)
operando a 300 MHz. La variacion de intensidad de la muestra se cuantifico con relacion al
estandar interno tetrametilsilano disuelto en el CDCl;, también utilizado para resuspender
los extractos secos de F3. La cantidad de carbono aromdtico se obtuvo a partir de la
integracion de la intensidad de los picos entre 100 y 170 ppm, mientras que el carbono
alifatico (cadenas alquilicas) se determind a partir de la integracion de la intensidad de los
picos entre 8 y 58 ppm. El indice de aromaticidad (IA) se definid, tal y como describe

Sugiura ef al. (1997), segun la ecuacion:

[IA=(carbonos aromaticos)/(carbonos aromaticos + carbonos alifaticos)

3.7 EVALUACION DE LA ADICION DE RAMNOLIPIDOS Mario PRODUCIDOS
POR Pseudomonas aeruginosa AT10 EN LA BIODEGRADACION DE
CRUDO DE PETROLEO CASABLANCA POR EL CONSORCIO AM.

Se ha estudiado el efecto del biotensioactivo Mario producido por Pseudomonas
aeruginosa sobre el comportamiento catabolico del consorcio AM frente al crudo
Casablanca. Se ha elegido el consorcio AM por tener un interés ambiental adicional ya que
esta adaptado a catabolizar HAPs, los cuales pertenecen a una de las familias de

contaminantes de mayor interés ambiental.
3.7.1 Caracteristicas del biotensioactivo M0

3.7.1.1 Cepa productora

La cepa bacteriana AT10 (CECT 11769), fue aislada a partir de muestras de suelo
contaminado procedentes de una refineria de aceite vegetal (ERASOL) de Santiago de
Cuba, Cuba (Abalos ef al. 2001). La cepa productora de Martio fue identificada como

Pseudomonas aeruginosa AT10 en base a una identificacién taxondmica a partir de
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pruebas bioquimicas y morfologicas. El analisis de la secuencia del gen que codifica para
el rRNA 16S (ntimero de acceso de EMBL, AJ549293), indica un 98.18% de similitud
respecto Pseudomonas aeruginosa Algg, una cepa degradadora de goma natural (Linos et

al.,2000) y un 99.18% de similitud respecto a Pseudomonas aeruginosa 42A2.

La produccion de los ramnolipidos Mario, se produce durante el crecimiento de la
cepa AT10 a 30°C y en agitacion horizontal a 200 rpm, en medio mineral con 20 g 1" de
acidos grasos del aceite de soja, como unica fuente de carbono y energia, compuesto

principalmente por un 21% de C18:1 y un 43.4% de C18:2. (Abalos et al., 2001).

3.7.1.2 Composicion quimica de Mty

Los biotensioactivos, en términos generales, se acumulan en el medio de cultivo en
forma de una familia de distintos componentes. En el caso de los ramnolipidos se
diferencian basicamente tanto por el nimero de moléculas de ramnosa cémo por la
longitud y composicion de las cadenas alquilicas (Deziel et al., 1999). Ademas el
comportamiento de un biotensioactivo en particular varia segin la composicion de la
mezcla. En consecuencia, es importante estudiar la composicion de la mezcla a lo largo del
tiempo de incubacién. Tal y como describio la Dra A. Abalos (2001) y como puede
observarse en la figura 1.9, la composicion de ramnolipidos del biotensioactivo Mario

varia en funcion del tiempo de incubacion.

>
IS d)
L

w

N
N O w o b
L L L L L

Rhamnolipidos (g/l)

=N
= o
I I

o
(&)
|

24 48 72 %

Tiempo (horas)

Fig. 1.9. Acumulaciéon de ramnolipidos homologos en un cultivo de Pseudomonas aeruginosa AT10 en
medio mineral con acidos grasos libres de aceite de soja, a 30°C y 200 rpm. Rha-C,(-C;y (A); Rha-Rha-C,y-
Cio (0); Rha-Rha-C,y-Cy,,1 (0); Rha-Cg, (¥); Rha-Cyo-Cy; (@); Rha-Cyp-Cjp.; (A); Rha-Cyy, (+); Rha-Rha-
Ci0-Ci2 (©).(Abalos et al. 2001).
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En concreto para este estudio se ha utilizado la mezcla de ramnolipidos presente a
las 96 horas de incubacidn. La composicion de Martio fue determinada por cromatografia
liquida de alta resolucion acoplada a espectrometria de masas (HPLC-MS), y se
caracterizaba por ser una mezcla de ocho moléculas de ramnolipidos diferentes en la
siguiente proporcion (% p/p): Rha-C10-C10 (28.90); Rha-Rha-C;-Cyo (21.37); Rha-Rha-
C10-Cy2 (12.81); Rha-Cs; (11.83); Rha-Rha-C;o-Cjz.; (11.35); Rha-Cjp-C2,1 (6.43); Rha-
Ci2:2 (4.67); Rha-Cjo-Cy2 (2.61) (Abalos et al., 2001).

3.7.1.3 Propiedades fisicoquimicas de Mo

El producto MATI10 es amarillento y de consistencia semisolida, muy soluble en
soluciones alcalinas, metanol, triclorometano, acetato de etilo y éter, y es poco soluble en
agua ¢ insoluble en hexano. La concentracion critica micelar (CMC), es decir, la
concentracion a partir de la cual se alcanza la minima tensién superficial, es de 150 mg 1™
La pC20, que es la concentracién requerida para reducir 20mM cm™' la tensién superficial

de toda la fase, es de 2,63 mg I

Fig. 1.10. Imagen de microscopia optica de la emulsién multiple crudo/agua/crudo observada en todas los
proporciones testadas que provocaban emulsion: 20:60:20 (ramnolipido:crudo:agua); 20:20:60; 10:80:10;

10:70:20; 10:40:50; 5:15:80; 5:45:50. (Abalos et al., 2001).

El balance hidrofilico-hidrofrobico (HLB) de Martio, calculado a partir de la
contribucion relativa de las regiones hidrofilas y lipdfilas de la estructura de la molécula,
segun la féormula empirica de Adamson y Gast (1997), es de 10,07. La escala de HLB se
define entre los valores 0 y 20, y los valores altos (entre 10 y 20) son caracteristicos de

tensioactivos hidrofilicos que actuan como agentes solubilizantes crudo/agua, mientras que
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los tensioactivos hidrofobicos (con menor HLB) actian como emulsionantes de agua/crudo
(Florence y Atwood, 1998). En realidad Mario forma emulsiones multiples
crudo/agua/crudo (y no la esperada crudo/agua), como se puede observar en la figura 1.10,
lo que podria explicarse por su compleja composicién. Segin Clayton et al. (1992) los
tensioactivos con valores de HLB entre 9 y 11, son los que generalmente provocan una
mejor dispersion de gotas de crudo en fase acuosa. Por lo tanto se escogio el
biotensioactivo MaTio, para llevar a cabo estudios de biodegradacion, ya que presenta

unas caracteristicas fisicoquimicas favorables a la emulsion del crudo de petrdleo.
3.7.2 Ensayos de biodegradacion

3.7.2.1 Ensayos realizados y condiciones de incubacién

Se ha analizado, en ensayos por duplicado, la influencia de la adicion de los
ramnolipidos Mario en la biodegradacion del crudo Casablanca por el consorcio AM. Para
ello se utilizaron los ramnolipidos Mari0, @ una concentracion final de 500 mg L' en
Erlenmeyers de 50 ml de capacidad nominal conteniendo 50 ml de medio mineral BMTM
(apartado 3.3), con un 0,5% (v/v) de crudo de petrdleo Casablanca. Se estudiaron 2 tipos
de cultivos:

1)  Cultivos del consorcio AM con crudo de petréleo sin ramnolipidos
(tratamiento AM);
i1)  Consorcio AM con crudo de petrdleo y ramnolipidos Matjo (tratamiento

AMRL).

Para cada cultivo y réplica se utilizé 1 ml de consorcio AM de 7 dias de incubacion
(creciendo en la mezcla de 5 HAPs (ver apartado 3.5.3)), que equivalia a 1.9 x 10° NMP
ml”. Igualmente se verifico la asepsia del extracto Muryo utilizado. Asimismo, se
incubaron controles abidticos, no inoculados, conteniendo crudo de petréleo con o sin
Mario, para determinar las pérdidas de crudo de tipo abidtico durante la incubacién. La
incubacién fue de 20 dias a 25°C y 200 rpm de agitacidon horizontal y resguardada de la

luz. Se estudiaron los cultivos de 10 y 20 dias de incubacion.
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3.7.2.2 Analisis quimico del proceso de biodegradacion

3.7.2.2.1 Extraccion orgdnica total y obtencion de los TPH

Se hizo una extraccidon liquido-liquido con diclorometano y a-androstano como
estandar surrogate tal y como se ha citado anteriormente (apartado 3.6.3.2). A partir del
extracto organico total (EOT) se obtuvieron los hidrocarburos totales del petroleo (TPH)
mediante fraccionamiento en columna de alumina siguiendo el protocolo EPA 3611b
modificado. Para ello se utilizaron columnas de vidrio (30 cm longitud x 1 cm de didmetro
interno) conteniendo 10 g de alimina (70-230 mesh de Merck) desactivada con un 5% de
agua bidesionizada (Milli-Q). La alimina se empaquetd en la columna con diclorometano
y la fraccion TPH se obtuvo a partir de una elucidon del EOT con 100 ml de diclorometano
a través de la columna. Finalmente se concentrd el extracto TPH mediante rotavapor
(Btichi) hasta 1-2 ml de volumen final y se evapord el extracto resultante con corriente de

N, en viales previamente tarados.

El extracto seco de TPH se resuspendidé a un volumen final de 1 ml con
diclorometano, y se analizaron los alcanos lineares e isoprenoides por GC-FID, y los HAPs
y HAPs alquilados por GC-MS en modalidad de seguimiento de iones seleccionados (GC-
MS-SIM).

3.7.2.2.2 Andlisis de la fraccion saturada por GC-FID

Se determiné la biodegradacion de los compuestos saturados (alcanos lineares y
alcanos ramificados) a partir de la fraccion TPH por cromatografia de gases con detector
de ionizacion de llama (GC-FID). Para ello, se utilizé un cromatdgrafo modelo Trace 2000
(Termoquest) equipado con una columna capilar DB5 (J&W) de 30 metros de longitud por
0,25 mm de didmetro interno y 0,25 um de espesor de fase. El detector y el inyector se
programaron a una temperatura constante de 320°C y 290°C respectivamente. El programa
térmico se describe a continuacion: temperatura inicial de 40°C durante 2 minutos, seguido
de un gradiente de 4°C minuto™ hasta una temperatura final de 310°C mantenida durante
10 minutos. El gas portador fue helio de méxima pureza con un flujo constante de 1.1 ml

minuto™” y el volumen de inyeccion fue de 1 pl en modalidad splitless durante 30 segundos.
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3.7.2.2.3 Andlisis de la fraccion aromatica por GC-MS-SIM

Se determind la biodegradacion de HAPs parentales y HAPs alquilados mediante
cromatografia de gases acoplada a espectrometria de masas en modalidad de seguimiento
de iones seleccionados (GC-MS-SIM) como se ha descrito anteriormente (apartado
3.6.3.4). Los compuestos analizados fueron: naftaleno, fenantreno y sus derivados
alquilados C1-C4; fluoreno, dibenzotiofeno y sus alquilderivados C1-C3; y fluoranteno,
pireno y criseno. Para calcular la biodegradacion de cada analito, se obtuvieron sus
respectivos cromatogramas de i6n y entonces, se compararon las areas de los analitos en

los cultivos respecto a los controles abidticos.
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4 RESULTADOS

Para los experimentos de biodegradacion de crudo Casablanca se utilizaron tanto
in6culos procedentes directamente de los consorcios FIAA, TD y AM, como de indculos
procedentes de una preincubacidon de los mismos consorcios en medio rico (LB), hasta
llegar a una turbidez del cultivo de absorbancia 0,75 a 600nm. Estos indculos los
llamaremos a partir de ahora FIAA O/N, TD O/N y AM O/N. El objetivo de utilizar
indculos procedentes tanto de consorcios directos como preincubados en medio rico, fue
determinar si el subcultivo en medio rico, el cual seria necesario en experiencias reales de

biorremediacion, modificaba la capacidad de biodegradacion de los consorcios utilizados.

41 POBLACION MICROBIANA DE LOS CONSORCIOS MICROBIANOS
F1AA, TDY AM

La poblacion heterdtrofa y degradadora de HAPs de los tres consorcios estudiados
(AM, FIAA y TD), en el momento de la inoculacién de los experimentos de
biodegradacion de crudo Casablanca se muestran en la tabla 1.8. Esta composicion, asi
como las propiedades catabolicas frente a la fuente de carbono y energia, utilizada para la
obtencién de cada consorcio, se ha verificado anualmente, lo que pone de manifiesto que

los consorcios son estables.

Como puede verse en la tabla 1.8, el consorcio FIAA presentaba una poblacion
degradadora de HAPs muy baja (4 ordenes de magnitud menos que en los consorcios AM
y TD). Ademas, el consorcio TD contenia la mayor poblacidn heterdtrofa y degradadora de
hidrocarburos, mientras que el consorcio FIAA fue el que presentd una poblacion menor.
Los tres consorcios poseen una poblacion heterétrofa abundante del orden de 10°-10° NMP
ml™, justo en el momento de la inoculacién de los experimentos de biodegradacion con

crudo Casablanca..

Debido a que los consorcios O/N, incrementaron su poblacidén entre 250 y 1000
veces, se diluyeron los indculos para inocular 10® microorganismos (NMP) finales en cada

experimento de biodegradacion
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Tabla 1.8. Composicién de la poblacion microbiana de los consorcios utilizados como

indculo inicial en los experimentos de biodegradacion con crudo de petréleo Casablanca.

Heterétrofos® Degradadores de hidrocarburos®

n-Hexadecano HAPs
F1AA® 93-10°+£0.17° 1.4-10°£0.17 42-10°+£0.19
TD® 2.9-10°+£0.19 1.8-10°£0.18 5.1-107+0.18
AM® 6.8-10°+£0.17 7.8-10"+0.17 1.8-10"£0.18

“* NMP ml; ® Desviacion estandar (n=8) de log;o (NMP). © Los inculos pre-crecidos en LB hasta
DO¢oon=0,75 (FIAA O/N, TD O/N y A/M O/N) alcanzaron una poblacién total heterdtrofa
(calculada por NMP) equivalente a 8 generaciones en el consorcio AM y 9-10 generaciones tanto en

el consorcio F1AA como el TD.

4.2 BIODEGRADACION DEL CRUDO CASABLANCA POR LOS
CONSORCIOS MICROBIANOS

4.2.1 Caracterizacion cromatografica del crudo Casablanca

El estudio de la composicion mediante fraccionamiento y posterior andlisis por GC-
MS (fig 1.11) confirmé que el crudo de petrdleo Casablanca se trata de un crudo ligero

parafinico, tal y como ya se presentaba en la tabla 1.5.

Como puede observarse en la figura 1.11. el pristano es ligeramente mas abundante
que el fitano (proporcion hecha a prtir de las areas cromatograficas), determinando un
indice pristano/fitano de 1,76, y un indice Pristano/C;;7 de 1,3 y fitano/C;g de 0,8. Estos
indices son habitualmente utilizados para controlar el estado de biodegradacion que

presentan los crudos de petrdleo.

Ademas, tal y como se muestra en la figura 1.11, la fraccion saturada es rica en n-
alcanos en el rango C;-Css e isoprenoides como el pristano, fitano y los isoprenoides, 112,

113,114, 115, 117, identificados por GC-MS (tabla 1.9).
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Fig. 1.11. A) Extracto total no fraccionado del crudo Casablanca analizado por GC-MS. B) Fraccion
saturada, aromatica y poliaromatica (F1, F2 y F3 respectivamente) del crudo Casablanca analizados por GC-
MS. En Cx, la x corresponde al n° de carbonos de un r-alcano; I, corresponde a un isoprenoide, P y F

corresponden al pristano y fitano respectivamente; IS corresponde al estandar interno Naftaleno-ds, y SRG
corresponde al estandar surrogate antraceno-d, .
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Tabla 1.9. Identificacion de isoprenoides del crudo Casablanca por

espectrometria de masas mediante la libreria de fragmentacion.

Isoprenoide Producto propuesto Probabilidad (%)
12 2,6-Dimetil-undecano 90
Ii5 2,3,7-Trimetil-octano 90
Ii4 2,6,11-Trimetil-dodecano 80
Iis 2,6,10,15-tetrametil-heptadecano 86
17 6-Metil-tridecano 80

4.2.2 Eficiencia de extraccion

Se utilizé la eficiencia de extraccion relativa para corregir todos los resultados
cuantitativos (gravimétricos y de GC-MS). Esta eficiencia se calculd a partir del estandar

interno surrogate, antraceno-dp , tal y como se indica en el apartado 3.6.3.2.

Como puede observarse en la tabla 1.10, la eficiencia de extraccion de los distintos
tratamientos siempre fue menor que la de los controles, donde la eficiencia absoluta de
extraccidn fue del 80-85%. Este hecho podria deberse fundamentalmente a la formacion de
emulsiones de dificil separacion en la extraccion liquido-liquido de los cultivos bidticos,
fenémeno que no ocurre en los controles abidticos donde no se forma ninguna emulsion
durante la extraccion. Aunque el uso de estandares surrogates o estandares internos
intrinsicos (como son los hopanos) es frecuente en estudios de quimica ambiental, no lo es
en estudios experimentales de biodegradacién, y por lo tanto, la omisiéon de estos
estandares puede repercutir en una sobrevaloracion de los resultados obtenidos de

biodegradacion.

Como puede observarse en la tabla 1.10, existié una amplia gama de eficiencias de
extraccion, lo que coincidid con la presencia de distintos tipos de emulsiones presentes en
los cultivos. Cabe mencionar que el experimento con el consorcio TD a los 20 dias, fue el
que tuvo mayores pérdidas durante la extraccién con una eficiencia de extraccion de un
54,7% respecto el control abidtico, debido a una pérdida accidental durante el proceso de

extraccion.
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Tabla 1.10. Eficiencia de extraccidon (%) de los cultivos de los distintos consorcios

crecidos con crudo Casablanca 0.5%, respecto a los controles no inoculados.

Inoculo Eficiencia de extraccion Eficiencia de extraccion
(10 dias) (20 dias)
AM 86.1 95.5
AMO/N! 94.5 98.5
TD 102.1 547
TDO/N! 87.5 92.8
F1AA 85.5 88.7
F1AAO/N! 63.1 90.8

" TInéculos crecidos en LB toda la noche (16h); Agonm=0,75.
4.2.3 Biodegradacion del extracto organico total

Como se puede observar en la tabla 1.11. los cultivos incubados durante 20 dias
presentaron un mayor grado de biodegradacion que los incubados 10 dias. Segun el analisis
de los datos gravimétricos del extracto orgénico total, los cultivos procedentes de indculos
directos de los consorcios TD y AM causaron un 22% y un 23% de biodegradacion del
crudo Casablanca en 20 dias de incubacién, mientras que el inéculo F1AA degradd hasta
un 30% (tabla 1.11). De igual rango o incluso superior (a los 20 dias de incubacion) fue la
biodegradacion causada por los indculos procedentes de subcultivos de los consorcios en
medio rico LB, indicando que el subcultivo de los consorcios estudiados en medio rico
liquido, durante un ntimero limitado de generaciones (8-10), no modificaba su potencial

biodegradador frente a un crudo de petroleo.

4.2.4 Biodegradacion de la fraccion saturada, monoaromatica y poliaromatica

El analisis de las fracciones resultantes del EOT verificaron los resultados ya
observados por GC-MS del EOT. Tal y como se muestra en la tabla 1.11, el consorcio
F1AA degradd un porcentaje elevado (60%) de la fraccion saturada F1 del crudo
Casablanca. Este consorcio también degrad6 significativamente la fraccion monoaromatica
F2 (42%), pero no fue capaz de degradar la fraccidon poliaromética F3 (0%) mediante el
indculo directo, y muy ligeramente (7%) mediante el indculo subcultivado en LB.

Respecto al consorcio TD, el andlisis gravimétrico de las fracciones, mostré una
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degradacion inferior de la F1 que el consorcio F1AA, aunque aun considerable (48%), una
degradacion leve de la F2 (14%), y en cambio si que degradd la fraccion F3 (11%).
Respecto al consorcio AM, fue capaz de degradar moderadamente la fraccion saturada (F1)
(34%) aunque fuera obtenido por enriquecimientos secuenciales en una mezcla sintética de
5 HAPs no alquilados (apartado 3.5.3). El consorcio AM, fue el que degradé en mayor
extension las fracciones aromaticas, con un 27% la F2 y un 19% la F3. En la figura 1.13 se
muestran los perfiles cromatograficos (GC-MS-SIM) de la fraccion aromatica del crudo

Casablanca y los cultivos inoculados con el consorcio AM.

Tabla 1.11. Porcentajes de biodegradacion (%), del crudo de petrdleo Casablanca por los

consorcios microbianos a los 10 y 20 dias de incubacion.

F1AA TD AM
D LB D LB D LB

1od  20d 10d 20d 10d 20d 10d 20d 10d 20d 10d  20d
Total® 26 30 14 35 20 22 15 37 15 23 22 27
F1° 53 60 25 57 49 48 25 54 28 34 29 44
F2° 29 42 12 28 13 14 12 23 15 27 18 19
F3 0 0° 6 7 6 11 5 12 7 19 3 18
TPH" 38 46 21 44 37 37 16 42 22 30 23 36
n-alcanos’ 1006 100 100 100 | 100 100 100 100 90 98 88 98
Pr+F % 100 100 100 100 | 100 100 10 97 8 9 7 9

*D inéculo directo; indculo LB obtenido a partir de subcultivos de los consorcios en medio LB. "Datos obtenidos por
comparacion de datos gravimétricos de los cultivos con los controles abidticos respectivos. El porcentaje de
biodegradacién estuvo por debajo del limite de deteccion (0,5 pug ml™).’Datos obtenidos por compracién de datos
cromatograficos de los cultivos con los controles respectivos. °Pr: pristano, F: fitano. Los TPH gravimétricos se
obtuvieron a partir de FI1+F2+F3. 8100% Biodegradacion significa que los compuestos en particular estdn en una

concentracién por debajo del limite de deteccién (0,5 ug ml™)

La degradacion de los hidrocarburos totales del petroleo (TPH), resultante de la
agrupacion de las tres fracciones (F1+F2+F3), fue mayor que la del EOT (tabla 1.11), lo
cual se puede explicar debido a la baja biodegradabilidad de las resinas y asfaltenos, asi
como a la posible acumulacién de metabolitos de oxidacidn parcial que son extraibles en
las condiciones del estudio (condiciones neutras). En realidad, la cantidad total de
compuestos polares [EOT-(F1+F3+F3)] en los cultivos del consorcio F1AA incrementd un
60% respecto a los controles, y de forma similar ocurri6 en el consorcio TD, mientras que

el consorcio AM redujo los polares un 17%. Como puede verse en la tabla 1.11, la

49



Capitulo I: Caracterizacion catabdlica de consorcios microbianos para su utilizacion en la biorremediacion de suelos

contaminados por hidrocarburos

degradacion de los TPH fue similar, a los 20 dias de incubacién, tanto en los cultivos

directos como en los cultivos inoculados con indculos procedentes de subcultivos en LB.

4.2.5 Biodegradacion de compuestos diana

La degradacion de compuestos diana no siempre tuvo una buena relacién con los
datos gravimétricos, lo que seria explicable debido a que muchos compuestos no se

resuelven por GC-MS.

4.2.5.1 Biodegradacion de los n-alcanos e isoprenoides

El estudio por GC-MS del extracto organico total (fig. 1.12) mostré que tanto el
consorcio TD como el FIAA eliminaron completamente los n-alcanos y los alcanos
ramificados (tabla 1.11), componentes que representaban la mayoria de los compuestos
resueltos por GC-MS del extracto organico total. Sin embargo, el consorcio AM que
también fue capaz de degradar casi la totalidad de los m-alcanos (98%) (tabla 1.11),
degradé en mucho menor grado los alcanos ramificados (7-9% de biodegradacion de
pristano y fitano) (fig. 1.12 y tabla 1.11). Es importante resaltar que la degradacion de los
n-alcanos ya fue completa a los 10 dias de incubacidn en todos los cultivos FIAA y TD,
mientras que en el cultivo AM, la degradacién fue superior a los 20 dias, aunque a los 10
dias la degradacion de los n-alcanos ya fue casi completa (90%). Asimismo, también hay
que resaltar que el cultivo inoculado con el consorcio TD subcultivado en LB, mostr6é un
10% de biodegradacion de pristano y fitano a los 10 dias (97% a los 20 dias), mientras que
el cultivo directo mostraba un 100% de degradacion a los 10 dias, indicando la existencia

de un retraso respecto al indculo directo (tabla 1.11).

4.2.5.2 Biodegradacion de compuestos aromaticos

Los tres consorcios causaron una degradacién considerable de los HAPs de 2, 3 e
incluso de 4 anillos, tal y como puede observarse en la tabla 1.12, con los datos obtenidos a
partir de cromatogramas de iones seleccionados para los HAPs diana. El naftaleno,

fluoreno y fenantreno fueron degradados més alld del limite de deteccion (0,5 ug ml™) por
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los tres consorcios, mientras que la degradacion de los derivados alquilados, por regla

general, disminuyo con el incremento en el nimero de grupos alquilo.
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Fig. 1.12. Cromatograma de la corriente idnica total (GC-MS) de los EOT a los 10 y 20 dias de incubacion
de los controles abidticos y los cultivos en medio mineral y crudo de petréleo Casablanca. C12-C30,
representan los n-alcanos que contienen entre 12 y 30 atomos de carbono; Pr, pristano; Ph, fitano; IS,

estandar interno; SIS estandar interno surrogate.
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Los consorcios TD y AM fueron los que mostraron una mayor biodegradacion de
los HAPs diana. Sin embargo, los resultados obtenidos de degradacion de HAPs diana, por
el consorcio FIAA fueron inesperados ya que este consorcio no habia sido capaz de

reducir gravimétricamente la fraccion poliaromatica (tabla 1.11).

2113
Crudo Casablanca
[N ]
~ Pha
[ ] G1-Fhe prl:f'l-r"-u o —
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i L ..... MJ’LJUJ'JTLL-I'I —_— -F.F-. * rk
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v

Fig. 1.13. Perfil cromatografico de la fraccion aromatica (F3), tras 20 dias de incubacion, del crudo
Casablanca por GC-MS operando en modo SIM. N, naftaleno; Phe, fenantreno; Py, pireno; SIS, estindar
interno surrogate (antraceno-d10); C1-C3 representan el numero de atomos de carbono presentes en los

grupos alquilicos de los HAPs alquilados.
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Tabla 1.12. Porcentajes de biodegradacion de los HAPs diana por
los consorcios microbianos F1AA, TD y AM.

Compuesto F1AA TD AM
Naftaleno (Naft) 100 100 100
C1-Naftaleno® 100 100 100
C2-Naftaleno 100 100 100
C3-Naftaleno 62 80 87
C4-Naftaleno 59 68 11
Fluoreno (F1) 100 100 100
C1-Fluoreno 97 100 87
C2-Fluoreno 36 100 18
C3-Fluoreno 0 94 9
Dibenzotiofeno (DBT) ND ND ND
C1-Dibenzotiofeno 86 94 75
C2-Dibenzotiofeno 5 96 40
C3-Dibenzotiofeno 2 87 29
Fenantreno (Fe) 97 100 100
C1-Fenantreno 54 100 96
C2-Fenantreno 54 100 48
C3-Fenantreno 0 85 20
C4-Fenantreno 0 45 35

* C1-C4 indican el nimero de atomos de carbono de los grupos alquilo en los HAPs alquilados. Los
compuestos Naft, C1-Naft, C2-Naft, C3-Naft, C4-Naft, F1, C1-Fl, C2-Fl, C3-Fl, C1-Fl, C1-DBT, C2-DBT,
C3-DBT, Fe, Cl1-Fe, C2-Fe, C3-Fe y C4-Fe fueron caracterizados con la sefial de ion mz 128, 142, 156, 170,
184, 166, 180, 194, 208, 198, 212, 226, 178, 192, 206, 220 y 234, respectivamente. El DBT se caracterizd
mediante las sefiales a m/z 139+152. Se calculd el porcentaje de biodegradacion comparando las areas de los
cromatogramas de iones reconstruidos de los compuestos diana de la F3, entre los cultivos y los controles

abioticos. Se utilizo el naftaleno-ds como estandar interno y el antraceno-d, como estandar interno surrogate.

4.2.6 Aromaticidad de la fraccion poliaromatica (F3)

Con el fin de determinar si la biodegradacion de la fraccion aromatica fue por
rotura de anillos aromaticos y/o por oxidaciones parciales de las cadenas alquilicas de los
HAPs, se decidié analizar la aromaticidad (el indice de aromaticidad se define como la

proporcion de carbonos aromaticos respecto al total) de la fraccién aromadtica resultante
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(F3) antes y después de la degradacion, mediante la técnica de resonancia magnética
nuclear (°C NMR), la cual es capaz de diferenciar y cuantificar los carbonos arométicos
(que forman parte del anillo bencénico) respecto de los no aromaticos. Esta técnica ya se
ha utilizado para el estudio de fracciones de crudos con diferente composicion molecular.
(Clutter et al., 1972) y recientemente, Sugiura et al. (1997) también la utilizaron para

analizar la biodegradacion existente en un crudo de petroleo Arabia.

Tabla 1.13. Indice de aromaticidad de la fraccion

aromatica (F3).

Indice de aromaticidad

Control 20d 0.225
F1AA 20d 0.253
TD 20d 0.201
AM 20d 0.159

La dispersion de los datos entre réplicas era menor al 1%.

La aromaticidad de la fraccion aromatica (F3) de los controles abidticos fue de
0.225 y incrementd ligeramente hasta 0.253 con la biodegradacion causada por el
consorcio F1AA (tabla 1.13). En cambio, la biodegradacion causada por los consorcio TD
y AM disminuy¢ la aromaticidad de la fraccion aromatica con valores de 0.201 y 0.159
respectivamente. Estos resultados permiten afirmar que el consorcio FIAA transforma la
fraccion aromatica oxidando cadenas alquilicas (oxidando mas carbonos de cadenas
alquilicas que de carbonos aromaticos) mientras que los consorcios TD y AM son mas

capaces de romper anillos aromaticos de la F3 del crudo Casablanca.

4.3 EFECTO DE LOS RAMNOLIPIDOS Mar1o EN LA BIODEGRADACION DEL
CRUDO CASABLANCA POR EL CONSORCIO AM

El consorcio AM mostrdé un gran potencial catabolico en la degradacion del crudo
Casablanca tanto en la fraccion saturada (F1) (tabla 1.11) como en la aromatica (F3) (tabla
1.11 y 1.12), y ademas fue el més eficiente en la degradacion de la fraccién F3, con la

mayor disminucidn del indice de aromaticidad (tabla 1.15).
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4.3.1 Biodegradacion de los TPH e isoprenoides

La biodegradacion de los TPH del crudo Casablanca por el consorcio AM fue del
33% y del 62% a los 10 y 20 dias de incubacion (tabla 1.14).

Tabla 1.14. Biodegradacion (%) de los isoprenoides diana por el consorcio microbiano AM sin

biotensioactivo (AM) y con el biotensioactivo (AMRLS).

AM AMRL AM AMRL

Molécula

10 dias 10 dias 20 dias 20 dias
Farnesano 19,8 82,2 495 85,7
IP16° 20,9 70,1 28,9 82,3
norpristano 13,1 54,3 14,4 88,9
Pristano 1,4 0 5,1 58,1
Fitano 0,9 9,1 0 39
Isoprenoidesb 10,2 37,1 16,2 70
TPH® 32,9 60,6 61,9 71

%2,6,10-trimetiltridecano. ® La biodegradacion de todos los isoprenoides se calculé comparando la suma de
las areas en los cultivos y en los controles. © La biodegradacion de los TPH se calculé comparando la suma de
todos los picos resueltos por GC-FID en los cultivos y en los controles.

La mayor parte del porcentaje de biodegradacion se correspondié a la
biodegradacion de los n-alcanos (figura 1.16). Los cultivos con ramnolipidos alcanzaron
una mayor biodegradacion de los TPH (61% y 71% a los 10 y 20 dias de incubacion
respectivamente), y ademas se consiguidé una mayor biodegradacion de los isoprenoides
(alcanos ramificados). La degradacion de los isoprenoides a los 20 dias de incubacién fue
de un 16% en ausencia de ramnolipidos, mientras que en presencia de los ramnolipidos
Mario, los isoprenoides fueron degradados un 70%, indicando una efectividad en la

solubilizacion de estos complejos compuestos hidrofobicos por parte del biotensioactivo.

Ademas, todos los isoprenoides analizados (farnesano, norpristano, pristano, fitano
y 2,6,10-trimetiltridecano) fueron degradadados con mayor efectividad en presencia del

biotensioactivo después de 20 dias de incubacidn.
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Fig. 1.16. Perfiles cromatograficos (GC-FID) de los extractos de TPH de crudo Casablanca a los 10 dias
(columna izquierda) y 20 dias (columna derecha) de incubacién. C;,-C,s son n-alcanos conteniendo de 12 a
25 atomos de carbono; Pr, pristano; Ph, fitano; 115-118, isoprenoides conteniendo 15-18 atomos de carbono,
SIS, estandar interno surrogate.
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4.3.2 Biodegradacion de los HAPs diana

Los resultados de biodegradacion obtenidos a partir de la comparacion de las areas
de cultivos y controles abidticos obtenidos a partir de cromatogramas de iones

seleccionados generados por GC-MS-SIM se muestran en la tabla 1.15.

Tabla 1.15. Porcentaje (%) de biodegradacion de HAPs diana por el consorcio AM con
(AM) o sin el biotensioactivo (AMRL).

Compuesto AM AMRLSs AM AMRLSs
10 dias 10 dias 20 dias 20 dias

Naftaleno (Naft) 11,5 100 100 100
C1-Naftaleno® 13,8 100 100 100
C2-Naftaleno 11,1 89,5 100 100
C3-Naftaleno 0 66,8 87 95.5
C4-Naftaleno 0 0 11 17

Fluoreno (F1) 0,2 100 100 100
C1-Fluoreno 0 75,8 87 89

C2-Fluoreno 0 0 18 14,6
C3-Fluoreno 0 0 9 443
Fenantreno (Fe) 36,1 100 100 100
C1-Fenantreno 0 100 96 100
C2-Fenantreno 0 28,8 48 56,4
C3-Fenantreno 0,3 4.8 20 38,9
Dibenzotiofeno (DBT) ND ND ND
C1-Dibenzotiofeno 0,5 86,9 75 81

C2-Dibenzotiofeno 0,9 18,7 40 47,8
C3-Dibenzotiofeno 8,5 8,8 29 34,6
Pireno (P1) ND ND ND ND
C1-Pireno 0 8,3 0 35,3

* C1-C4 indican el nimero de atomos de carbono de los grupos alquilo en los HAPs alquilados. Los
compuestos Naft, C1-Naft, C2-Naft, C3-Naft, C4-Naft, Fl, C1-Fl, C2-Fl, C3-Fl, C1-Fl, C1-DBT, C2-DBT,
C3-DBT, Fe, Cl-Fe, C2-Fe, C3-Fe, C4-Fe y C1-Pi fueron caracterizados con la sefial de ién m/z 128, 142,
156, 170, 184, 166, 180, 194, 208, 198, 212, 226, 178, 192, 206, 220, 234 y 226, respectivamente. El DBT se
caracterizd mediante las sefiales a m/z 139+152. Se calcul6 el porcentaje de biodegradacion comparando las

areas de los cromatogramas de iones reconstruidos de los compuestos diana de la F3, entre los cultivos y los
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controles abioticos. Se utilizo el naftaleno-ds como estandar interno y el antraceno-d) como estandar interno

surrogate.

Se puede observar que a los 10 dias de incubacion, la adicién de los ramnolipidos
incremento la biodegradacién de todos los compuestos seleccionados. El consorcio AM
presentd una degradacidn preferencial de los HAPs parentales en detrimento de sus alquil-
derivados. A los 10 dias de incubacidén el consorcio AM so6lo degradd un 11-13,7% del
naftaleno y del metil y dimetil-naftaleno, y no degrad6 los tri- y tetrametil-derivados. En
cambio, en presencia de los ramnolipidos, el consorcio AM mostré una degradacion total
del naftaleno, y sus metil y dimetilderivados, un 89% de degradacion de los
trimetilnaftalenos y una desaparicion del 67% de los tetrametilnaftalenos. Por lo tanto
existid una aceleracion del proceso de degradacion de los HAPs parentales y HAPs

alquilados (tabla 1.15)
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5 DISCUSION

Los tres consorcios microbianos estudiados muestran una considerable eficiencia de
biodegradacion en aquellas familias de hidrocarburos que han sido utilizadas como fuente
de carbono y energia en sus respectivos procesos de enriquecimiento. El espectro de
biodegradacion de distintas fracciones del crudo de petréleo es consistente con el origen de
cada uno de ellos. El consorcio F1AA fue el més eficiente en degradar la fraccion saturada;
el consorcio TD degradé una parte importante de la fraccion saturada asi como la fraccion
poliaromatica. Por ultimo, el consorcio AM fue el mas eficiente en la degradacion de la

fraccion poliaromatica, aunque también fue capaz de utilizar la fraccion saturada.

La amplificacion entre 200 y 1000 veces la poblaciéon de los consorcios mediante el
subcultivo de los consorcios en medio rico (LB), no cambid significativamente su
capacidad degradativa bajo las condiciones del estudio. Por lo tanto, estos resultados
permiten la utilizacion de estos cultivos mixtos (amplificados) como posibles indculos en
experiencias de biorremediacion reales, donde son necesarias grandes cantidades de

in6culo (bioaumento).

Es dificil comparar los datos gravimétricos con aquellos que se han descrito por
otros autores. En realidad, la biodegradacion de crudos de petroleo ha sido extensamente
estudiada, pero existe una gran variabilidad en las concentraciones de crudo utilizadas, los
tiempos de incubaciodn, y las metodologias para cuantificar la degradacion. Ademas, se han
utilizado un gran numero de disolventes, protocolos de fraccionamiento y técnicas
analiticas. Por ejemplo, los estandares internos intrinsecos o los de tipo surrogate,
solamente se utilizan de forma ocasional, y de acuerdo con los resultados aqui mostrados,
en estos casos (ausencia de estandar interno) los resultados podrian sobreestimar la
biodegradacion por no tener en cuenta pérdidas durante el proceso analitico y/o
experimental. También, teniendo en cuenta que la degradacioén no se puede evaluar con un
simple pardmetro, es necesario complementar los estudios gravimétricos con métodos
analiticos que identifiquen y cuantifiquen los componentes mayoritarios y minoritarios del

crudo de petrdleo.
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5.1 CONSORCIO F1AA

El consorcio F1AA mostr6 la degradacion mas extensa del extracto orgénico total
(30-35%) y de los TPHs (44-46%). El 60% de biodegradacion de la fraccion saturada se
basa principalmente en la degradacién completa de los n-alcanos, incluyendo compuestos
de elevado peso molecular de 20-33 carbonos, y la desaparicidon de los alcanos ramificados
(isoprenoides). En un estudio similar, Sugiura ef al. (1997) describieron una degradacion
del 19-34% de los extractos organicos totales de distintos crudos de petrdleo por un
consorcio no definido (SM8), obtenido mediante enriquecimiento en crudo de petroleo
envejecido de forma artificial. No obstante, la fraccion alifatica tan solo fue degradada un
40-53%, y el pristano y el fitano fueron degradados entre un 75% y un 100% dependiendo
del tipo de crudo de petrdleo. Por otro lado, Palittapongarnpim et al. (1998) describieron
para tres cepas bacterianas aisladas, entre un 26% y un 63% la biodegradacion de los TPHs
de crudo de petroleo Tapis, y un 39-87% de degradacion para dos cepas de Candida
tropicalis. No obstante, en este ultimo caso, los cromatogramas de GC del extracto total
del crudo Tapis biodegradado por la cepa microbiana mas eficiente (Candida tropicalis
MUI15Y) atn mostraban la persistencia de algunos picos mayoritarios. En otro estudio
llevado a cabo por Chhatre et al. (1996) fue descrita un 70% de degradacion de los
principales picos resueltos por GC de crudo Bombay, por un consorcio definido formado
por cuatro cepas degradadoras de crudo de petrdleo seleccionadas por su capacidad de
degradar tanto compuestos saturados como aromaticos. Este consorcio también degradd
mas del 50% de la fraccion saturada y aromatica. Sin embargo, estos datos se obtuvieron
suministrando concentraciones de estas fracciones al cultivo y por lo tanto no son

comparables con la degradacién de un crudo completo.

La gran biodegradacion de la fraccion monoaromatica (F2) que se ha descrito para
el consorcio FIAA puede deberse a la degradacién de cadenas alquilicas de los
compuestos mayoritarios de esta fraccion (los alquilbencenos). De hecho, Davis y
Raymond (1961) ya demostraron que la desaparicion de los alquilbencenos por
degradadores de alcanos principalmente era debida a degradaciones parciales causadas por

las oxidaciones de las cadenas laterales lineales.
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A nivel de la fraccidon poliaromatica, el consorcio F1AA no causd una disminuciéon
gravimétrica, aunque si degradd algunos HAPs diana como el naftaleno, el fluoreno, y el
fenantreno. Este hecho es explicable debido a que los HAPs no alquilados que se han
analizado en el crudo de petréleo estdn en muy bajas concentraciones, y por lo tanto su
degradacion por parte de la pequefia poblacion degradadora de HAPs, presente en el
consorcio FIAA (tabla 1.8), no afecta de forma significativa a la gravimetria de la
compleja fraccion poliaromatica (F3). Asimismo, el incremento que se observa en la
aromaticidad de la F3 sugiere que la degradacion de los HAPs alquilados se produce
basicamente por procesos de cooxidacion, produciendo HAPs parcialmente oxidados. Este
mismo mecanismo también ha sido descrito por Sugiura et al. (1997) para la degradacion

de la fraccion aromatica de un crudo de petroleo.

De acuerdo con los resultados descritos, el consorcio F1IAA tiene el potencial para
la degradacion de aceites minerales pesados enriquecidos en fraccion saturada de elevado

peso molecular.

5.2 CONSORCIOTD

El consorcio TD también degradd de forma significativa el crudo de petrdleo
Casablanca. Degrad6 en menor medida el EOT, los TPHs, la fraccion saturada (F2) y los
monoaromaticos (F2) que el consorcio FIAA , aunque también degradoé la totalidad de los
alcanos ramificados. Asimismo, este consorcio caus6 una degradacion de mas del 10% de
la fraccion poliaromatica (F3) y degradé la totalidad de los HAPs parentales diana
analizados (naftaleno, fluoreno, fenantreno) y sus alquilderivados tipo C;-C,, degradando
mas de un 50% los alquilderivados tipo Cs-C4 (excepto el tetrametilfenantreno). Es
importante resaltar que la degradacion observada en los HAPs diana es superior a la
descrita en otros estudios (Budzinski et al., 1998; Sugiura et al. 1997). Por ejemplo,
Budzinski et al. (1998) cuantificaron un 30-70% de biodegradacion del metil y
dimetildibenzotiofeno, y un 20-95% de degradacion del metil y dimetilfenatreno. Existen
otros estudios donde se citan degradaciones superiores de la F3 (Chhatre ef al., 1996), pero
en ellos se utilizaron técnicas analiticas diferentes y no se da informacion acerca de
analitos especificos (s6lo dan informacion de la fraccidén y no de los analitos diana) lo que

hace dificil la comparacion de resultados.
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Los buenos resultados obtenidos, tanto por inoculacion directa del consorcio TD
como por inoculacidn de subcultivos del consorcio TD crecidos en medio rico, indican que
el consorcio TD tiene potencial para su utilizacion en situaciones reales de bioaumento en

enclaves contaminados con crudo de petrdleo y derivados “ligeros” como son los gasdleos.

5.3 CONSORCIO AM

El consorcio AM degradd la fraccion saturada de forma moderada y en menor
grado que F1IAA y TD, no siendo capaz de degradar los alcanos ramificados (10%). No
obstante, existen degradadores de n-alcanos en este consorcio, tal y como se muestra en la
tabla 1.8. Sin embargo, no se puede concluir con los datos disponibles en este estudio si los
degradadores de alcanos son los responsables de la degradacion de esta familia de
hidrocarburos, o en realidad son los degradadores de HAPs que degradan de forma
inespecifica los alcanos. Existen estudios que sostienen que la degradacion de
hidrocarburos aromaticos y la degradacion de n-alcanos son propiedades exclusivas (Foght
et al., 1990), mientras que otros estudios realizados con cepas de Pseudomonas y
Mycobacterium describen la posibilidad de crecimiento tanto con n-alcanos como con
HAPs (Churchill et al., 1999). A nivel de la fraccion aromadtica, el consorcio AM no
presentd una degradacion superior que la que mostré el consorcio TD. Esto podria deberse
tanto a la complejidad de la fraccion aromatica (el consorcio AM es capaz de crecer en una
mezcla sintética de 5 HAPs no substituidos) como que la concentracién de los HAPs
parentales es inferior a la de sus derivados alquilados y otras familias de compuestos, en el
crudo de petrdleo Casablanca. Aun asi, el consorcio AM fue el que mostré una mayor
disminucion del indice de aromaticidad de la fraccidon aromatica, lo que indica que su
actividad catabolica supone la rotura de anillos aromaticos y no solamente la oxidacién de

las cadenas alquilicas como realiza el consorcio F1AA.

El consorcio AM también mantuvo la capacidad catabolica en los indculos
procedentes de subcultivos en medio rico, y por lo tanto, puede ser adecuado para
experiencias de bioaumento en enclaves contaminados con HAPs, como los suelos

contaminados con creosota (capitulo IV).
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5.4 EFECTO DE LA PRESENCIA DE LOS RAMNOLIPIDOS Mari0o EN LA
BIODEGRADACION DEL CRUDO CASABLANCA POR EL CONSORCIO
AM

Mientras que los n-alcanos representan la familia mayoritaria de compuestos
biodegradables de la fraccion saturada de un crudo de petréleo, el grupo de los
isoprenoides es mucho mas recalcitrante. Esto ha sido atribuido a la estructura quimica
ramificada (Britton, 1984) o a un efecto de diauxia por la accidén de los propios n-alcanos
presentes (Morgan y Watkinson 1994). No obstante, una caracteristica muy importante de
los isoprenoides es su baja solubilidad en agua, lo cual limita su biodisponibilidad para los
microorganismos degradadores. Los resultados obtenidos con el consorcio AM con la
presencia y ausencia de los ramnolipidos Martjo indica que la baja degradabilidad de los
isoprenoides mostrada por el consorcio AM en ausencia de Maro fue basicamente debida

a la baja disponibilidad de los isoprenoides.

La presencia de grupos alquilo en los HAPs le confiere mayor resistencia a la
metabolizacion microbiana disminuyendo la biodegradacion con el incremento del numero
de substituyentes y el nimero de atomos de carbono de la cadena alquilica (Solanas et al.,
1984; Sugiura et al., 1997). La presencia de los ramnolipidos Matjo también incremento la
biodegradacion de los naftalenos alquilados. Por lo tanto, teniendo en cuenta que las
solubilidades acuosas de los HAPs substituidos disminuyen cuanto mayor es el nlimero de
substituciones metil (Verschueren, 1997), es razonable pensar que la adicién de los
ramnolipidos mejoro la solubilizacion de estos compuestos, facilitando su biodegradacion.
De hecho, Kanga et al. (1997) describi6 un biotensioactivo de la familia de los glicolipidos
que presentaba un mayor potencial de solubilizacion de los naftalenos altamente
ramificados que los tensioactivos sintéticos, debido a que el biotensioactivo formaba un
gran volumen micelar que le permitia acomodar mejor estos HAPs ramificados de mayor

peso molecular.

El incremento de la biodegradacion de HAPs alquilados por el consorcio AM en
presencia del ramnolipido Marjo, €s de gran interés desde el punto de vista ambiental.
Mientras los HAPs parentales (no alquilados) tienen efectos de toxicidad aguda y tienen
propiedades mutagénicas, teratogénicas o carcinogénicas (International Association of

Research Chemists, 1983), sus alquilderivados incluso pueden tener consecuencias mas
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graves para la salud publica. Los HAPs alquilados pertenecen al grupo principal de
compuestos mutagénicos, conjuntamete con los HAPs de bajo peso molecular y
relacionados (Griest et al., 1979). Asimismo se ha descrito que los derivados metilados del
fluoreno, fenantreno y antraceno, a diferencia de los parentales, son mutagénicos en el test

de Ames para Salmonella typhimurium TA 100 (LaVoie ef al., 1979).

Los resultados obtenidos reflejan la aplicabilidad del biotensioactivo Matjo en la
biorremediacion de un crudo de petroleo y derivados, implicando una aceleracion de las
tasas de biodegradacion y una mayor biodegradacion de los componentes mas

hidrofébicos.
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6 CONCLUSIONES

1.

La amplificacion de los consorcios F1IAA, AM y TD en medio rico, para su
utilizacion en experiencias reales de bioaumento, no disminuye su potencial

degradador frente al crudo de petroleo Casablanca

El consorcio F1AA es el mas eficiente en la degradacion de la fraccion
saturada, y el menos eficiente frente a la fraccion aromatica total, siendo
apropiada su utilizacién en casos de matrices contaminadas con aceites

minerales.

El consorcio TD presenta el mayor espectro catabolico degradando
eficientemente tanto la fracion saturada como la aromatica, siendo
apropiada su utilizaciéon en matrices contaminadas con crudos de petroleo

ligeros, fuel ligero y gasoéleo.

El consorcio AM es el mas eficiente en la degradacién de la fraccion
aromatica y ademads es capaz de degradar de forma significativa la fraccion
saturada, aunque no es capaz de transformar los alcanos ramificados. Seria
apropiada su utilizacion en matrices contaminadas ricas en HAPs como la

creosota y el fuel de pirdlisis.

Los ramnolipidos Mari9, producidos por Pseudomonas aeruginosa AT10
mejoran la biodegradacion del crudo Casablanca por el consorcio AM,
incrementando tanto la tasa de biodegradacion como la degradacion de los
isoprenoides de la fraccidon saturada y los HAPs alquilados de la fraccion

aromatica.
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Caracterizacion de la diversidad microbiana de un
consorcio degradador de HAPs

«La frase mads excitante que se puede oir en ciencia,
la que anuncia nuevos descubrimientos, no es
"1Eureka!" (;Lo encontré!) sino 'Es extraiio ...»

Isaac Asimov. “Guia bdsica de la ciencia”



Introduccion

1 INTRODUCCION
1.1 LOS HIDROCARBUROS AROMATICOS POLICICLICOS

1.1.1 Estructura de los HAPs

Los hidrocarburos aromaticos policiclicos (HAPs) se definen por ser estructuras
formadas por 2 o mas moléculas de benceno fusionadas. Se conocen unos 100 HAPs
diferentes ya que existe una elevada cantidad de isdmeros. La estructura atémica del anillo
bencénico les confiere una gran estabilidad termodindmica debido a la elevada energia de
resonancia negativa que proporciona contener seis orbitales moleculares m por
solapamiento ciclico. Todos los compuestos con sistemas electronicos m-ciclicos son

catalogados como aromaticos.

Naftaleno (C,,Hy) Fluoreno (C,;H,,) Antraceno (C,,H,,)
Fenantreno (C,,H, ) Fluoranteno (C,H,,) Pireno (C,4H,,)
Benzo(a)antraceno (C,sH,,) Criseno (C,4H,,) Benzo(a)pireno (C,,H,,)

Fig.2.1 Estructura quimica de hidrocarburos aromaticos policiclicos representativos.

69



Capitulo 1I: Caracterizacion de la diversidad microbiana de un consorcio degradador de HAPs.

1.1.2 Origen y distribucion de los HAPs en el medio ambiente

El anillo bencénico es una de las estructuras mas ampliamente distribuida en la
naturaleza. Se encuentra formando parte de compuestos mono y policiclicos, asi como de
otras substancias mas complejas como la lignina (Dagley, 1981). Los HAPs se forman por
la exposicion de moléculas orgdnicas a elevadas temperaturas (pirdlisis), asi como también
por exposiciones a menor temperatura (100-150°C) y a elevadas presiones durante millones
de afios en sedimentos, durante la formacion del petréleo (origen petrogénico). Las
mezclas de HAPs de origen petrogénico se distinguen de las piroliticas por ser mas ricas en

HAPs alquilados debido a la diferente temperatura de formacion (Blumer, 1976).

Tabla 2.1. Propiedades fisicoquimicas de los 16 HAPs prioritarios de la EPA.

Compuesto PM*? Punto Punto Solubilidad log kow®  log koo
Fusion (°C)  Ebull. (°C)  agua (mg1")°

Naftaleno 128 80 218 30,0 3,37 3,1
Acenaftileno 152 92 265 16,1 4,07 ND¢
Acenafteno 154 96 279 3,47 4,33 3,8
Fluoreno 166 116 298 1,8 4,18 3,9
Fenantreno 178 101 340 1,29 4,46 4,1
Antraceno 178 218 342 0,073 4,45 43
Fluoranteno 202 110 375 0,260 5,33 4,3
Pireno 202 150 404 0,135 5,32 4,8
Benz(a)antraeno 228 159 435 0,014 5,61 4.8
Criseno 228 256 448 0,0006 5,86 4,9
Benzo(b)fluoranteno 252 168 ND 0,0012 6,57 6,2
Benzo(k)fluoranteno 252 217 480 0,00055 6,84 5,6
Benzo(a)pireno 252 179 495 0,0038 6,04 53
Dibenzo(a,h)antraceno 278 267 524 0,0005 6,75 6,3
Benzo(g,h,i)perileno 276 278 ND 0,00026 7,23 ND
Indeno(1,2,3-cd)pireno 276 162 ND 0,062 7,66 6,2

PM: Peso molecular. ®20°C. ko, equivale a la proporcién del nimero de moléculas que existirian en la fase
octanol respecto a la fase agua si utiliziramos una mezcla octanol:agua 1:1 como solvente. ¢ ko es la
proporcion de moléculas de HAP que se encontrarian en la materia organica del suelo respecto a las que
encontrarfamos en la fase agua, en un suelo saturado de agua. “ND: No determinado. Datos de la tabla seglin

(Kastner, 2000).
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Las caracteristicas mas importantes que condicionan el comportamiento de los
HAPs en el medio ambiente van ligadas a las caracteristicas fisicoquimicas propias de la
estructura de cada HAP (tabla 2.1). Son de gran importancia la hidrofobicidad, que
aumenta cuanto mayor sea el nimero de anillos y la volatilidad de los HAPs de menor peso
molecular. Debido a las propiedades hidrofébicas, los HAPs muestran una fuerte tendencia
a adsorberse a las superficies lo que dificulta su biodegradacidn, asi como a acumularse en
la cadena tréfica (Clements er al, 1994). De hecho los compuestos aromaticos
heterociclicos, los cuales contienen atomos de nitrogeno, azufre u oxigeno, también pueden
considerarse HAPs, en sentido amplio, debido a que también muestran caracteristicas

similares (Sims y Overcash, 1983).

Tabla 2.2. Fuentes de HAPs.

Naturales:

Fuegos forestales

Produccidn por seres vivos
Filtraciones naturales de petrdleo
Erupciones volcanicas

Antropogénicas :

Combustién de madera y combustibles fosiles
Emisiones de vehiculos, aviones y embarcaciones
Industria del petroleo

Prospecciones y extraccion

Accidentes de transporte

Almacenamiento

Refinado

Aguas de deslastre

Residuos

Creosota

Utilizacién de petrdleo y derivados

Procesos industriales

Aguas residuales urbanas e industriales
Aguas de escorrentia urbanas y de carreteras
Humo de tabaco

Incineracion de residuos

Los HAPs existentes en el medio ambiente (atmdsfera, suelo y ecosistemas
acuaticos) pueden proceder tanto de la naturaleza como de la actividad humana (tabla 2.2).
Basicamente las fuentes de HAPs se resumen en tres: el petrdleo o origen petrogénico, la

combustidn o origen pirolitico (a partir de combustibles fosiles, madera, erupciones, etc.) y
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la sintesis por seres vivos, cuya aportacion es minoritaria (Borneff ef al., 1968; Suess,

1976; National Academy of Sciences, 1983).

La agencia de proteccion ambiental americana ha incluido los HAPs entre sus
contaminantes prioritarios (Keith y Telliard, 1979). Esto fundamentalmente se debe a la
peligrosidad intrinseca de los HAPs, debido a la toxicidad aguda y a la toxicidad de tipo
teratogénico, mutagénico y carcinogénico que presentan. (LaVoie y Rice, 1988; Wislocki y
Lu, 1988; Cerniglia et al., 1989). Asimismo también se bioacumulan y su biodegradacion
en general es mucho mas lenta, especialmente los de elevado peso molecular que la de

otros hidrocarburos (Kanaly y Harayama, 2000).

1.1.3 Biodegradacion de HAPs

Los microorganismos juegan un papel importante en la eliminacién de los HAPs en
los ecosistemas terrestres y acudticos, siendo la degradacién microbiana el principal
proceso de descontaminacion natural (Prince, 1993; Sutherland ez al., 1995). Por lo tanto
es necesario un buen conocimiento y control de este proceso natural para aplicarlo a

tecnologias de biorremediacién (Whise, 2000)

En la figura 2.2 se muestran las primeras reacciones de transformacion aerdbica de
los HAPs, siendo caracteristico de los hongos y los mamiferos la introduccidon de un so6lo
atomo de oxigeno mediante una monooxigenasa que contiene el citocromo P-450, y la
transfromacidon a trans-dihidrodioles. En este proceso de transformacion se generan
metabolitos mas solubles, para su posterior eliminacion (proceso de detoxificacion)

(Cerniglia, 1984; Cerniglia et al., 1985; Sutherland et al., 1995).

Los hongos lignoliticos pueden degradar e incluso mineralizar los HAPs mediante
el conjunto de enzimas implicados en la utilizacion de polimeros vegetales como la lignina.
(Bumpus et al., 1985; Bumpus, 1989; Cerniglia et al, 1992; Hammel et al., 1992;
Sutherland ez al., 1992).
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O-glucédsido
O-glucurdnido

OH O-sulfato
O-xilésido

Reorganizacién no
enzimatica

Fenol
I. Eucariotas @o
. R H0
Citocromo P-450 4 \
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"OH
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cis-Dihidrodiol \ | COOH
=
R

OH
2-hid roximuconico
II1. Hongos lignoliticos semialdehido

> PAH- quino nas ——» Rotura delanillo

Enzimas lignoliticos

Fig. 2.2. Reacciones iniciales del metabolismo aerobico de los HAPs.

Las bacterias inician la oxidacion del anillo aromatico mediante la incorporacion de
dos atomos de oxigeno catalizado por una dioxigenasa (fig. 2.2). A partir de esta reaccion
se forma un cis-dihidrodiol, a diferencia de los hongos y mamiferos que generan un trans-
dihidrodiol, y el anillo pierde la aromaticidad. A continuacién una deshidrogenasa NAD"
dependiente, reconstituye el anillo aroméatico formando un catecol (diol). Los dioles son
moléculas a partir de las cuales se produce la ruptura del anillo aromatico mediante
dioxigenasas estereoselectivas. La ruptura se puede dar entre los dos grupos hidroxilos,

denominandose orto-ruptura, o adyacente a estos grupos, denomindndose meta-ruptura.
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1.1.4 Microorganismos degradadores de HAPs

La capacidad de degradacion de compuestos que contienen anillos aromaticos esta
ampliamente distribuida en la naturaleza, y de hecho, se han aislado numerosas especies de
bacterias y hongos degradadores de compuestos aromaticos conteniendo entre 2 y 5 anillos
(Gibson y Subramanian, 1984; Cerniglia et al., 1992; Sutherland et al., 1995; Kanaly y
Harayama 2000).

Se han descrito una gran variedad de géneros bacterianos degradadores de HAPs
que incluyen: Achromobacter, Acidovorax, Acinetobacter, Aeromonas, Agrobacterium,
Alcaligenes,  Arthrobacter,  Bacillus,  Beijerinckia, — Burkholderia, — Comamonas,
Corynebacterium,  Flavobacterium, Microbacterium, Micrococcus, Moraxella,
Mycobacterium, Neptunomonas, Nocardia, Paenibacillus, Porphyrobacter, Pseudomonas,
Ralstonia, Rhodococcus, Sphingomonas, Streptomyces, Vibrio y Xanthomonas, segin “The

Biodegradative strain database” (http://bsd.cme.msu.edu/bsd/index.html), una base de

datos, publicada por la Universidad de Michigan, que reune cepas degradadoras de

moléculas organicas.

Asimismo también se han descrito una gran variedad de géneros de hongos
degradadores de HAPs como: Agrocybe, Aspergillus, Candida, Crinipellis,
Chrysosporium, Cunninghamella, Bjerkandera, Fusarium, Kuehneromyces, Marasmiellus,
Marasmius, Morteriella, Mucor, Naematoloma, Laetiporus, Phanerochaete, Pleurotus,
Penicillium, Ramaria, Rhizoctonia, Rhodotorula, Saccharomyces, Syncephalastrum,
Trametes 'y Trichoderma (Cerniglia, 1997; “The Biodegradative strain database”
(http://bsd.cme.msu.edu/bsd/index.html)).

1.1.5 Utilizacion de in6culos exégenos en experiencias de biorremediacion.

Ha habido éxitos y fracasos en la utilizacion de indculos microbianos exogenos
especializados en la descontaminacion de diferentes enclaves contaminados (Alexander,
1999). En casos de emplazamientos contaminados por hidrocarburos con exposiciones
largas o recurrentemente contaminados, la poblacién autoctona habitualmente responde
eficientemente a estrategias de bioestimulacion incrementando su poblacion y

consiguiendo una biodegradacion significativa de los contaminantes (Alexander, 1999). De
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hecho, se han descrito resultados favorables en procesos de biostimulacion en suelos
contaminados con distintas familias de hidrocarburos; con aceites minerales pesados
(Sabaté et al., 2004), en suelos contaminados por HAPs (Samanta y Singh y Rakesh, 2002;
Atagana, 2004), en enclaves contaminados con crudo de petréleo (Macnaughton et al.,
1999; Van Hamme et al., 2003; Kaplan y Kitts, 2004), bifeniles policlorados (PCBs)
(Nogales et al., 2001) y herbicidas (Singh et al., 2003).

En las situaciones en que la poblacion indigena degradadora de hidrocarburos es
inexistente o muy baja, debido a la toxicidad intrinseca de la matriz contaminante o por ser
un enclave contaminado muy recientemente, el uso de inoculos exdgenos puede ser
beneficioso (Vogel, 1996; Alexander, 1999). En realidad se han descrito numerosas
situaciones en las que el bioaumento ha funcionado, en suelos, lodos y aguas subterraneas
contaminadas (tabla 2.3). Sin embargo, es necesario en cada caso particular estudiar la
necesidad o no de aplicar inoculos exdgenos, asi como sus condiciones Optimas de

aplicacion (Vogel, 1996).

Como puede observarse en la tabla 2.3, un gran niimero de indculos exdgenos
utilizados en procesos de bioaumento se corresponden a cultivos puros de cepas
microbianas individuales, en cambio se utilizan consorcios no definidos en pocas
ocasiones, aunque en realidad posean un mayor potencial catabolico. Su escasa utilizacion,
reside en que es muy dificil conocer todos los componentes microbianos que existen en un
consorcio no definido, cuya obtencion es en base a procesos de enriquecimiento secuencial
de muestras ambientales reales. Por lo tanto se hace necesario conocer la composicion
microbiana de los consorcios para adecuarse a la legislacion ambiental asi como también

para comprender mejor el funcionamiento del mismo.
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Tabla 2.3. Estudios de biorremediacion de aguas y suelos contaminados con éxito en la utilizacién

de inéculos exdgenos.

Inoculo

Contaminante (matriz)

Referencia

Arthrobacter sp.

Pseudomonas stutzeri
Pseudomonas aeruginosa
Pseudomonas cepacia
Pseudomonas cepacia BR16001
Ralstonia eutropha IMP134
Flavobacterium sp.

Lodos anaérobicos activados
Suelo activado
Desulfitobacterium frappieri PCP-1
Alcaligenes eutrophus TCP
Ralstonia basilensis RK1
Pseudomonas sp. ADP
Consorcio

Consorcio

Consorcio

Agrobacterium radiobacter J14a
Escherichia coli (pAtzA)
Sphingomonas paucimobilis EPA505
Arthrobacter sp. RP17
Consorcio

Phanerochaete sordida
Arthrobacter sp B1B

Ralstonia eutrophus H850
Pseudomonas sp. P51

Consorcio

Consorcio

Comamonas testosteroni 12
Comamonas testosteroni BR60

Cepa bacteriana PM 1

Burkholderia cepacia PR1301

Isopropil-N-fenilcarbamato (suelo)
Paration (suelo)

Paration (suelo)

Acido 2,4,5-triclorofenoxiacético (suelo)

2,4-Acido diclorofenoxiacético (suelo)
2,4-Acido diclorofenoxiacético (suelo)
Pentaclorofenol (suelo)
Pentaclorofenol (suelo)
Pentaclorofenol (suelo)
Pentaclorofenol (suelo)
2,4,6-Triclorofenol (suelo)
2,6-Diclorofenol (suelo)

Atrazina (suelo)

Atrazina (suelo)

Atrazina (suelo)

Atrazina (suelo)

Atrazina (suelo)

Atrazina (suelo)

HAPs (suelo)

HAPs (suelo)

HAPs (lodos)

HAPs (suelo)

Bifenil policlorado (PCB) (suelo)
Bifenil policlorado (PCB) (suelo)
1,2,4-triclorobenzeno (suelo)
Crudo de petroleo (lodos)

fuel (aguas subterraneas)
3-cloroanilina (lodos)
3-clorobenzoato (suelo)
Metil-tert-butileter (MTBE) (aguas
subterraneas)

1,1,1-Tricloretano (aguas subterraneas)

(Clark y Wright, 1970)
(Barles et al., 1979)

(Barles et al., 1979)
(Kilbane et al., 1983)
(Comeau et al., 1993)
(Daane y Héggblom, 1999)
(Crawford y Mohn, 1985)
(Mikesell y Boyd, 1988)
(Barbeau et al., 1997)
(Beaudet et al., 1998)
(Andreoni et al., 1998)
(Steinle et al., 2000)

(Shapir y Mandelbaum, 1997)
(Alvey y Crowley, 1996)
(Grigg et al., 1997)
(Newcombe y Crowley 1999)
(Struthers et al., 1998)
(Strong et al., 2000)
(Straube et al., 1999)
(Singer et al., 2000)
(Cardinal y Stenstrom, 1991)
(Lamar et al., 1994)

(Singer ef al., 2000)

(Singer et al., 2000)

(Tchelet et al., 1999)
(Mishra et al., 2001)

(Von Wedel et al., 1988)
(Boon et al., 2000)

(Gentry et al., 2001)
(Hristova et al., 2001)

(Bourquin et al., 1997)
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1.1.6 Estudio de la diversidad de comunidades microbianas

Durante el ultimo siglo, y especialmente en los tltimos 20 afios se ha incrementado
muy significativamente las metodologias para estudiar la diversidad microbiana existente
en la Biosfera. En realidad, estudios elaborados por Torsvik ez al., (1990 y 2003) sugieren
que existen unos 4000 equivalentes genomicos distintos por gramo de suelo, lo que indica
que quizas existan 1000 o incluso mas especies microbianas diferentes por gramo de suelo.
Esta gran diversidad encontrada por Torsvik (1990) también estaria en concordancia con
un estudio de Truper (1992) donde se estima que podrian existir un total de 3 - 10* especies

bacterianas diferentes en la Biosfera.

Otro punto a tener en cuenta es que tan so6lo entre un 0.001 y un 1% de los
microorganismos viables son realmente cultivables (Torsvik et al., 2003). En la tabla 2.4
pueden verse resultados de diferentes estudios en los que se determina la fraccion de
microorganismos cultivables respecto a la enumeracion total realizada mediante
microscopia de epifluorescencia. Es por este motivo, que los estudios clasicos de
diversidad microbiana basados uUnicamente en el aislamiento de microorganismos
representan tan sélo una parte minoritaria de la diversidad real existente (Amann ef al.,

1995)

Tabla 2.4. Proporcion de organismos cultivables (%) en distintos ambientes.

Habitat Cultivables (%) Referencias

Eeosistema marino 0.001-0.1 (Kogure et al, 1980; Ferguson et al.,
1984)

Ecosistema aguas continentales 0.25 (Jones, 1977)

Lago mesotrofico 0.1-1 (Staley y Konopka, 1985)

Estuarios 0.1-3 (Ferguson et al., 1984)

Lodos activados 1-15 (Wagner et al., 1993; Wagner ef al., 1994)

Sedimentos 0.25 (Jones, 1977)

Suelo 0.3 (Torsvik et al., 1990)
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1.1.6.1 Metodologias dependientes de cultivo

Son técnicas que requieren el cultivo de los microorganismos para la
caracterizacion de la diversidad de una comunidad microbiana. Entre ellas encontramos las
técnicas clasicas de cultivo en placa en medios sintéticos de laboratorio y el nimero mas
probable. Mas recientemente se ha utilizado el Biolog™, una técnica que se utiliza para el
estudio de las comunidades microbianas en base a un perfil fisioldgico, y que consiste en
inocular muestras ambientales en cada uno de los 96 pocillos que contiene una placa
Biolog™ cuyo contenido se basa en distintos medios y sustratos (Garland y Mills 1991;
Wiinsche et al., 1995; El Fantroussi et al, 1999). La comparacidon entre perfiles
fisiolégicos de una comunidad o de diferentes muestras ambientales se calcula

estadisticamente.

Tabla 2.5. Ventajas y limitaciones de los métodos dependientes de cultivo.

Método Ventajas Limitaciones
Aislamiento en Cultivos puros utiles para Solamente una pequefia proporcion de la comunidad
placa estudios posteriores detectable. Los aislados no necesariamente reflejan la

funcidén metabolica

Numero mas Funcién metabdlica de interés Ausencia de aislados para posteriores estudios. El medio

probable (NMP) detectada selectivo puede limitar proporcion detectada de la
comunidad

Biolog ™ Amplia actividad metabdlica Resultados sensibles al tamafio del indculo y efectos de

detectada. Rapido y sencillo.  incubacion. No se obtienen aislados para posteriores
estudios. El medio selectivo puede limitar la proporcion

detectada de la comunidad.

El principal inconveniente es que solamente se aisla una pequefia proporcion de los
componentes existentes en la comunidad microbiana, ya que los medios sintéticos de
laboratorio y el soporte (solido o liquido) limitan la proporciéon de microorganismos

aislados (Torsvik et al., 2003) (tabla 2.5).

Las técnicas cultivo-dependientes tienen una serie de ventajas e inconvenientes para
el estudio de la diversidad microbiana (tabla 2.5). Las ventajas mas importante consisten
en la obtencidn de cultivos puros, utiles para estudios posteriores, y de informacidn acerca

de actividades metabolicas de interés.
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1.1.6.2 Metodologias independientes de cultivo

En los ultimos afios se han desarrollado una serie de metodologias, con el objetivo
de representar la mayor proporcion posible de la diversidad microbiana existente en una
muestra ambiental (Amann et al., 1995; Head et al., 1998). Estas metodologias no
necesitan pasos previos de cultivo de la muestra ambiental y se basan en el estudio directo
de la muestra a diferentes niveles. Existen métodos que analizan los acidos grasos de los
fosfolipidos de membrana de la comunidad microbiana (PLFA), estudios por microscopia
(epifluorescencia), y mayoritariamente, métodos que analizan acidos nucleicos existentes
en la comunidad: PCR y clonaje, PCR acoplada a electroforesis en geles con gradiente
desnaturalizante quimico o térmico (DGGE o TGGE respectivamente) o a polimorfismos
de la longitud del fragmento terminal de restriccion (T-RFLP), y técnicas de hibridacién in

situ (FISH).

1.1.6.2.1 Analisis de acidos grasos de los fosfolipidos de membrana (PLFA)

Los fosfolipidos son componentes esenciales de las membranas celulares de todas
las células vivas. Mantienen una proporcion relativamente constante con la biomasa
microbiana viva (Lechevalier, 1989). Los microorganismos viables mantienen su
membrana celular intacta, la cual contiene 4cidos grasos como componentes de sus

fosfolipidos.

La técnica de PLFA se basa en la extraccion quimica de los lipidos presentes en una
muestra ambiental, y su posterior andlisis por cromatografia de gases acoplada a
espectrometria de masas (GC-MS). El andlisis de PLFA es bastante tutil para detectar
cambios rapidos en la estructura de las comunidades microbianas, pero no para asignar
afiliaciones filogenéticas en una mezcla ambiental. Se pueden clasificar cepas puras
aisladas, crecidas en condiciones estandarizadas ya que existen bases de datos en estas
condiciones, pero no para diferentes muestras ambientales, donde lo mas frecuente es su
estudio mediante andlisis estadistico multivariante (Zelles, 1999). Generalmente para
analisis de comunidades microbianas se utiliza la técnica de PLFA conjuntamente con
otras técnicas de analisis de acidos nucleicos como por ejemplo el DGGE (Macnaughton et

al., 1999; Clegg et al., 2003; Ritz et al., 2004).
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1.1.6.2.2 Andlisis de restriccidén de genes rRNA (ARDRA)

En una primera aproximacidn, para el estudio de la diversidad microbiana de
cultivos mixtos o de comunidades microbianas existentes en el medio ambiente, se
clonaban al azar fragmentos de DNA genomico ambiental y posteriormente se
secuenciaban unicamente los clones que contenian genes rRNA (Pace et al., 1986). Esta
estrategia laboriosa se substituyd por la utilizacion de la PCR para amplificar
selectivamente genes que codificaran para el RNA ribosomico (genes rRNA) a partir del
DNA total de una comunidad microbiana. En la PCR se pueden emplear diferentes
cebadores para amplificar los genes rRNA de todos los organismos (arqueobacterias,
eubacterias y eucariotas) presentes en una muestra ambiental. Los fragmentos de DNA
obtenidos por PCR, pueden ser clonados y analizados, o bien por restriccion, o bien con el
uso de sondas especificas, y finalmente, los clones pueden ser secuenciados (Amann et al.,
1995; Hugenholtz y Pace 1996). Otra modalidad de ARDRA radica en el andlisis directo
de restriccion, evitando el clonaje de los fragmentos de DNA amplificados, y asi, obtener
informacion sobre el perfil (ribotipado) de la comunidad (Massol-Deya et al., 1995). La
aplicacion del ARDRA a partir de productos de PCR de genes rRNA de DNA gendmico de
muestras ambientales produce demasiadas bandas electroforéticas, pero si que es factible
para el estudio de poblaciones especificas (utilizando cebadores especificos), y para

comparar la diversidad de cepas aisladas y genes clonados (Torsvik et al., 1998).

En los ultimos afios se esta utilizando la PCR para la amplificacion de genes rRNA
para estudiar grupos especificos de organismos. A modo de ejemplo, se han analizado
bacterias como las metilotrofas de la subclase a- y y-Proteobacteria (Henckel ez al., 1999),
a- y B-Proteobacteria (Gomes et al., 2001), bacterias oxidadoras de amonio (Kowalchulk et
al., 1998) , especies del género Acidobacterium (Barns et al., 1999), arqueobacterias

(Ovreas et al., 1997), y hongos (Smit ef al., 1999).

Los productos de PCR de genes rRNA también pueden analizarse mediante
técnicas como la electroforesis en geles de gradiente desnaturalizante quimico (DGGE),
térmico (TGGE), el estudio de polimorfismos de conformacion de cadenas simples de
DNA (SSCP) y por variaciones de la longitud del fragmento de restriccion terminal (T-

RFLP) que se describen a continuacion.
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1.1.6.2.3 Electroforesis en gel de gradiente desnaturalizantes (DGGE., TGGE)

Las electroforesis en geles con gradiente desnaturalizante quimico (DGGE) y
térmico (TGGE), son técnicas a partir de las cuales los fragmentos de DNA de igual
longitud pero con secuencia distinta se pueden resolver electroforéticamente (Fischer y
Lerman, 1979). En los ultimos 10 afios el DGGE y el TGGE se han utilizado para el
analisis de genes que codifican para el 16S rRNA y 18S rRNA de muestras ambientales.
Estas técnicas permiten la separacion de una mezcla heterogénea de genes amplificados
por PCR en un gel de poliacrilamida con un gradiente quimico de formamida y urea en
concentraciones crecientes en el sentido de la migracidon electroforética (DGGE), o un
gradiente térmico con temperaturas del gel crecientes en el sentido de la migracion
electroforética (TGGE) (Muyzer et al., 1993). Se pueden estudiar moléculas de DNA de
hasta 700 pares de bases de longitud, con la caracteristica de llevar acoplada una cola
artificial muy rica en GC (afadida a uno de los 2 cebadores en posicidén 5°) en uno de los
extremos, para evitar la desnaturalizacion completa del DNA (Muyzer et al., 1993). Las
bandas individuales representan aquellos DNAs que han frenado su migracion por el gel al

desnaturalizarse por completo (excepto la cola de GC).

Para conseguir una vision completa de la composiciéon y diversidad de la
comunidad microbiana, se pueden recortar las bandas aisladas, reamplificarlas y
secuenciarlas. También se puede estudiar el gel completo con el uso de sondas especificas,
para identificar bandas de interés (Muyzer et al., 1993), o realizar un estudio estadistico de
la estructura de la comunidad segln la posicion e intensidad de las bandas (Fromin et al.,
2002). El DGGE y el TGGE son relativamente rapidos de preparar y se pueden analizar
bastantes muestras simultaneamente. Por lo tanto, son métodos particularmente utiles para
examinar series temporales y dindmicas de las poblaciones microbianas. Una vez se ha
establecido la relacion de un cierto organismo con una banda en particular, se puede hacer

un buen seguimiento de las fluctuaciones existentes en una poblacion microbiana .

DGGE y el TGGE también tienen limitaciones intrinsecas a las técnicas
moleculares, como la no correcta optimizacién del gradiente. Incluso en condiciones de
gradiente optimizado, pueden aparecer bandas unicas que representen a varios organismos
diferentes. Asimismo, existen microorganismos que generan mas de una banda en el

DGGE y TGGE y mas de 2 en SSCP, debido a la existencia de copias diferentes de genes
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de rRNA en un mismo organismo (Head ef al., 1998). Ademas los organismo procariotas
poseen distintas cantidades de operones rRNA. Por ejemplo Bacillus subtilis posee 10
operones de genes rRNA mientras que Thermus thermophilus posee 2 (Amann et al.,
1995), lo que condiciona los resultados cuantitativos. Por lo tanto, las fluctuaciones
poblacionales deben analizarse de forma semi-cuantitativa (cantidades relativas dentro de

una misma muestra).

1.1.6.2.4 Andlisis de polimorfismos de conformacion del DNA de cadena simple (SSCP)

Otra técnica electroforética analoga al DGGE y al TGGE es el andlisis de los
polimorfismos de conformacion a de fragmentos de DNA de cadena simple a lo largo de
un gel de poliacrilamida (SSCP). En esta técnica, los fragmentos de cadena simple de
DNA, procedentes de la amplificacion de genes rRNA por PCR, y posterior
desnaturalizacion, son analizados en un gel de poliacrilamida. Los fragmentos de DNA son
de igual tamafio pero diferente secuencia y se separan debido a su diferente conformacion
estructural durante la migracion en una electroforésis en gel de poliacrilamida (Lee et al.,
1996). En este caso se visualizan dos bandas por cada organismo diferente y no una banda
como en el DGGE y el TGGE. Las desventajas del SSCP basicamente son las mismas que
las encontradas en el DGGE y el TGGE y ademas los perfiles electroforéticos son mucho

mas complejos (mas bandas) y de dificil interpretacion.

1.1.6.2.5 Polimorfismo de longitud de los fragmentos terminales de restriccion (T-RFLP)

Es una técnica molecular desarrollada recientemente para el analisis rapido y
sensible de la diversidad de comunidades microbianas. En ella se utilizan los productos de
PCR de genes rRNA, en los que se ha marcado con un agente quimico fluorescente uno de
los 2 cebadores. Posteriormente, el producto de PCR es digerido mediante enzimas de
restriccion generandose una serie de fragmentos, uno de los dos fragmentos terminales esta
marcado fluorescentemente, pudiendo ser detectado y cuantificado en un secuenciador

automatico de DNA (Liu et al., 1997).

Esta técnica tiene como ventaja su rapidez y sensibilidad, al poder detectar y
cuantificar fragmentos con tan sélo una base de diferencia, y ademas es repetitiva al
utilizar un secuenciador automatico de DNA. Como inconvenientes encontramos los que

estan asociados a las técnicas moleculares (extraccion de DNA, limitaciones de la PCR) y
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ademas necesita de una libreria de clones simultanea para poder asignar los fragmentos
terminales a ciertos clones y de esta forma poder secuenciar los clones enteros para tener

mas fiabilidad en su asignacién a un grupo filogenético determinado.

1.1.6.2.6 Hibridacioén in situ con sondas fluorescentes (FISH)

La hibridacién in situ con oligonucledtidos marcados fluorescentemente se
desarrollé a finales de la década de los 80 (DeLonge et al., 1989). Esta técnica se ha
utilizado con éxito para analizar muchos comunidades microbianas en diferentes mbientes
(Amann et al., 1995). Metodologicamente la técnica implica una fijacién de la muestras
que incrementa la permeabilidad y mantiene la integridad morfoldgica. Las células se fijan
en un portaobjetos y se hibrida las moléculas de rRNA de las células sondas especificas
marcada con agentes quimicos fluorescentes. Finalmente las células se visualizan en un
microscopio de epifluorescencia pudiéndose comparar cuantitativamente la poblacién total
analizada con DAPI (4’,6-diamidino-2-phenylindol) con la poblacion especifica que

hibrida con la sonda utilizada (Hicks ez al., 1992).

Entre las limitaciones mas importantes de esta técnica encontramos la necesidad de
optimizar las condiciones de hibridacidon (variando la temperatura o concentraciones de
formamida en la solucién de hibridacion) para evitar la aparicion de falsos positivos. Otras
limitaciones importantes son que es muy dificil asegurar que la permeabilidad celular para
la sonda sea total y que se necesita normalizar la sefial de fluorescencia emitida para

cuantificar correctamente los resultados.

1.1.6.2.7 Limitaciones mas importantes de las técnicas moleculares para el estudio de la

diversidad de comunidades microbianas.

Aunque el conocimiento de la diversidad microbiana ha mejorado muy
significativamente sobre la base de la utilizacion reciente de técnicas no dependientes de
cultivo, todavia existen importantes limitaciones intrinsecas de estas metodologias que es

conveniente tener en cuenta (tabla 2.6).

Fundamentalmente se encuentran limitaciones en la extraccidon de acidos nucleicos

de muestras ambientales, en alteraciones y artefactos asociados a la amplificacion
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enzimadtica de los acidos nucleicos, en el clonaje de productos de PCR y en la sensibilidad

y accesibilidad de las zonas diana en las técnicas de hibridacién celular (tabla 2.6)

1.1.6.2.7.1 Extraccién de acidos nucleicos

La principal limitacién reside en la extractabilidad de los acidos nucleicos
procedentes de muestras ambientales. Se conoce bien que las esporas son més dificiles de
lisar que las células vegetativas, de igual manera que las células gram-positivas son mas
dificiles de lisar que las gram-negativas. Sin embargo, los numerosos estudios publicados
acerca de las metodologias de extraccidon de acidos nucleicos a partir de muestras naturales,
no abordan el problema de la eficiencia de extraccion (Fuhrman et al., 1988; Holben et al.,
1988; Tsai y Olson, 1991; Bruce et al., 1992). En realidad una técnica en particular puede
dar resultados diferentes con distintos tipos de muestra (agua, sedimento y suelo) y se
deberia determinar la extractabilidad de dcidos nucleicos en cada caso. Existen estudios
que demuestran que para tener una extraccion mas eficiente (con un 96% de lisis celular y
lisado de endosporas bacterianas) se debe recurrir a tratamientos fisicos y quimicos
simultaneos, como son la congelaciéon y descongelacién conjuntamente con el uso de
detergentes y enzimas liticos, o la rotura celular por agitacion violenta con microesferas de
cristal (bead-beating) conjuntamente con un tampoén de lisis celular con detergentes (Moré
et al.,, 1994). Sin embargo, también se ha detectado que las células mas pequeiias (0,3-1,2
pum) son mas resistentes a la lisis, lo que es un problema afiadido debido a que las células
quiescentes generalmente estan en este rango de tamafios, y por lo tanto la extraccion de

sus acidos nucleicos podria no ser del todo eficiente (Amman et al., 1995).

1.1.6.2.7.2 PCR

Existen varias limitaciones intrinsecas al proceso de PCR que pueden condicionar

la interpretacion final de los resultados de diversidad de una comunidad microbiana.

1) A elevadas condiciones de astringencia se puede producir la amplificacion
selectiva de ciertas moléculas aunque se utilicen cebadores universales para

genes de rRNA.

2) El nimero de copias de los genes rRNA en diferentes microorganismos puede

oscilar de 1 a 14 (Young y Cole, 1993; Cole y Girons, 1994) lo que
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3)

4)

S)

6)

condiciona la interpretacion cuantitativa de librerias de clones y procesos

electroforéticos como el DGGE, TGGE, SSCP y T-RFLP.

Se puede producir una amplificaciéon preferente de las secuencias mas
abundantes y pobres en %G+C debido a fendmenos de inhibicion competitiva
de las secuencias menos frecuentes (Ward et al, 1990) y a una mala
separacion de las cadenas de DNA de las secuencias ricas en % G+C durante el

paso de desnaturalizacidon (Reysenbach et al., 1992).

También se ha observado que la utilizacién de cebadores que tienen una alta
eficiencia de amplificaciéon pueden homogeneizar las proporciones iniciales

(diferentes) del DNA molde (Suzuki y Giovannoni, 1996).

La fidelidad de la Taq polimerasa es diferente segtin el tipo de proveedor y se
ha observado que la tasa de error (por incorporacidon errénea de nucleodtidos)
oscila en un rango de 0,0002-1,3 %, y por lo tanto si no se analiza la estructura
secundaria del gen resultante existe el peligro que se pueda inferir la existencia
de un nuevo taxén que sea resultado de la baja fidelidad de la polimerasa

(Head et al., 1998).

Se pueden generar secuencias quiméricas debido a fusiones entre fragmentos
con distintas secuencias durante el proceso de amplificacion (Liesack et al.,
1991). En realidad, se ha observado que hasta un 30% de los productos de PCR
podrian ser quiméricos durante la coamplificacién de moldes similares (Wang
y Wang, 1996). Es por este motivo que existen programas informaticos online

como el Check Chimera ubicado en el portal de “Ribosomal Data Project”

(http://rdp.cme.msu.edu/index.jsp) (Maidak et al., 2000) para la identificacion
de posibles quimeras, aunque a veces es dificil decidir si realmente una
secuencia es quimérica o no, sobretodo si las 2 secuencias a partir de las cuales
puede estar formada la putativa quimera tienen una similitud superior al 85%

(Kopczynski et al., 1994).
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Tabla 2.6. Ventajas y limitaciones de los métodos independientes de cultivo.

Ventajas

Inconvenientes

Fosfolipidos de acidos

grasos (PLFA)

FISH (hibridacién in situ por
microscopia de

fluorescencia)

Marcaje de
microorganismos activos
(epifluorescencia, DAPI)
PCR y electroforesis
(DGGE, TGGE, T-RFLP)

PCR y clonaje (ARDRA)

Sondas de genes de interés

metabdlico

Expresion de promotores

(“reporter-gene”)

Cambios en el perfil de lipidos pueden
indicar cambios en la estructura de la
comunidad

Visualizacion espacial de
microorganismos especificos de interés.
No hay alteraciones debidas al medio de
dultivo.

Enumeracion de organismos vivos. No
existe alteracion debido al medio de
cultivo.

Se puede identificar microorganismos
por secuenciacion de bandas resueltas.

No hay alteracion del medio de cultivo.

Identificacion de microorganismos por
secuenciacion de clones recombinantes.

No hay alteracién del medio de cultivo.

Deteccion de genes con funciones de
interés. La deteccion de mRNA puede
revelar informacion acerca de la
expresion.

Expresion génica detectada. Se puede
hacer un seguimiento del tratamiento en

la funcidn celular.

No se obtienen aislamientos para estudios

posteriores

No se detectan necesariamente
microorganismos activos. Técnica laboriosa.
No se obtienen aislados para estudios
posteriores.

No diferencia microorganismos con
actividad catabdlica de interés. No se
obtienen aislados para estudios posteriores.
Extraccion diferencial de DNA y RNA en
diferentes microorganismos. No da
informacion de la actividad. No se obtienen
aislados para estudios posteriores.
Extraccion diferencial de DNA y RNA en
diferentes microorganismos. No da
informacidn de la actividad. No se obtienen
aislados para estudios posteriores. Técnica
laboriosa

Limitado a genes conocidos. La actividad no
se puede inferir inicamente a partir de la

presencia de los genes.

Se necesita conocer la naturaleza del
promotor. Aplicable cuando se conoce el
genoma completo. Solamente se estudian

cepas con el gen reportero.
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2 OBJETIVOS

Los consorcios microbianos obtenidos en el laboratorio a partir de procesos de
enriquecimiento secuenciales de muestras naturales son sistemas cerrados con unas
condiciones ambientales selectivas, controladas y repetitivas. En estos cultivos mixtos los
microorganismos con una tasa de crecimiento mayor en las condiciones selectivas en las
que se cultiva el enriquecimiento, pueden llegar a ser dominantes, reduciendo asi la
diversidad del sistema (Torsvik et al., 2003). La presion selectiva es muy fuerte y esto
implica, tal y como se ha descrito anteriormente (Greene et al., 2000), que los
enriquecimientos con condiciones idénticas (fuente de carbono y energia y medio mineral)
producen el desarrollo de comunidades microbianas similares, independientemente del
origen del inoculo. Por lo tanto un cultivo de enriquecimiento representa un modelo
sencillo, con condiciones mas homogéneas que una muestra ambiental, y puede
proporcionar una mayor informacién acerca de la complementariedad de diferentes
metodologias necesarias para examinar la composicion de una comunidad microbiana, que
una muestra ambiental, que presenta una mayor complejidad. En este sentido los objetivos

planteados en este capitulo han sido:

I. Caracterizar taxondmicamente los componentes microbianos de un consorcio
(AM) especializado en la degradacion de HAPs, mediante la combinacion de
métodos dependientes de cultivo (aislamiento en placa) e independientes de
cultivo (microscopia, libreria de genes 16S rRNA de la comunidad

microbiana y DGGE).

II. Determinar la contribuciéon relativa de cada método a la diversidad

microbiana encontrada.

III. Estudiar la capacidad biodegradadora de HAPs de los microorganismos

aislados.
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Capitulo 1I: Caracterizacion de la diversidad microbiana de un consorcio degradador de HAPs.

3 MATERIALES Y METODOS

3.1 DISENO EXPERIMENTAL

Se estudiaron los componentes del consorcio microbiano AM, degradador de
HAPs, mediante la utilizacion de técnicas dependientes de cultivo (nimero mas probable, y
aislamiento en diferentes medios) y técnicas independientes de cultivo (libreria 16S rRNA
y 18S rRNA y DGGE de 16S rRNA). Se realiz6 el estudio comparativo a los 15 dias de
incubacién del consorcio, en el momento de su subcultivo. Se compararon las secuencias
obtenidas de los genes que codifican para el 16S rRNA y 18S rRNA en los distintos
enfoques utilizados, para detectar el mayor numero de representantes microbianos del
consorcio AM y analizar el aporte de cada método en la diversidad final. Ademas, el
consorcio AM fue estudiado a lo largo de los 15 dias de incubacion mediante DGGE y
NMP. A partir de las cepas microbianas aisladas se estudiaron sus capacidades

biodegradadoras frente a la mezcla de 5 HAPs utilizados para la obtencidn del consorcio.

3.2 MEDIOS DE CULTIVO, REACTIVOS Y DISOLVENTES

Los HAPs y reactivos utilizados para la extraccion de acidos nucleicos se han
obtenido de las casas comerciales Sigma-Aldrich Chemie (Steinheim, Alemania) y Fluka
Chemie AG, BioRad y Merck. Los disolventes fueron de la casa Baker . El medio mineral
Bushnell Hass Broth (BHB) se obtuvo de Difco . El agar Sabouraud, extracto de levadura,
triptona, caldo de triptona (TSB) y agar purificado se obtuvieron de Scharlab Chemie. La
agarosa se obtuvo de Pronadisa, y la acrilamida y bisacrilamida de Biorad. Los reactivos y

disolventes utilizados fueron de la méxima pureza disponible.

Todos los medios y soluciones se esterilizaron en un autoclave a 121°C y 1
atmosfera extra de presion durantel5 minutos; o por filtracién por membranas de 0,22um
de diametro de poro. La composicion de los medios de cultivo utilizados en este capitulo se
detallan a continuacidén (composicion especificada por 1000 ml de agua desionizada o

bidesionizada).

1:10 LB BHB agar:0,5 g de peptona, 1 g NaCl, 0,25 g gluocosa, 3,27 g BHB (ver

conposicion del BHB en el apartado 3.3, capitulo 1) y 15 agar
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Agar mineral BHB: 15 g de agar purificado y 3,27 g de BHB

Agar fenantreno: 15 g de agar purificado, 3,27 g de BHB, 10g de fenantreno (1%

p/v). Se partia de un stock de 1g ml” fenantreno en acetona, a partir del cual se
afladia el volumen pertinente en el agar autoclavado y moderadamente enfriado

justo antes del plaqueo.

Tampon de extraccidn de acidos nucleicos: 100mM Tris HCl pH 8; 100mM
EDTA(Titriplex®III) (Merck); 100mM Tampoén fosfato sodico pH 8; 10ul

Proteinasa K (Merck) (stock de 10 mg ml” agua bidesionizada estéril); 18pl

Lisozima (Merck) (stock 100 mg ml" agua bidesionizada estéril).

Bromuro de cetiltrimetilamonio (CTAB): 10% (p/v) de CTAB (Sigma-Aldrich)en
0,7M de NaCl. Se solubiliza calentando a 65°C.

TE: 10mM de tampon Tris a pH 8 y 1 mM de EDTA (Titriplex®IIl) (Merck), pH
8,0

TBE 10X: Tris base (Pharmacia), 0,9M; acido boérico (Sigma), 0,9% (p/v); EDTA
(Titriplex®III) (Merck)0,02 M, pH 8,0.

TAE 50X: Tris base, 242 g; 57,1 ml 4cido acético glacial (Panreac), 100 ml EDTA
0,5 M (Titriplex®III) (Merck), pH 8,0. TAE 1X: 40 mM Tris, 20 mM acetato de
sodio, ImM EDTA, pH 7.,4.

TNE 10X: 12,1 g Tris Base, 3,7g EDTA(Titriplex®III) (Merck), 58,4g NacCl,
ajustar a pH 7,4 con HC1 6N. TNE 1X: Tris 10mM, Na C1 0,1M, EDTA 1mM, pH
7,4

Tampon de carga 5x para geles de agarosa: Azul de bromofenol (Bio Rad) 0,25%;

xilencianol (Bio Rad) 0,25%; Glicerol (Panreac) 60%.

Tampodn de carga 5x para geles de DGGE (GLB 5X): 20 ml de GLB 5X contienen:
2,5 g Ficoll (Sigma), 0,5 ml Tris-HCl 1M, pH 8; 0,2 ml EDTA (Titriplex®III)
(Merck), 5M; 0,5 ml SDS (Sigma) 20% (p/v); 0.25 ml Azul de bromofenol (Bio
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Rad) 8% (p/v); 0,25 ml de xilencianol (BioRad) 8% (p/v). Agua bidesionizada

estéril necesaria hasta el volumen final de 20 ml.

3.3 CONSORCIO MICROBIANO AM

El consorcio microbiano AM es un consorcio no definido, degradador de HAPs,
obtenido por el Dr. J. Sabaté (1998) a partir de muestras de suelo arenoso contaminadas
con crudo de petroleo, donde mediante cultivos liquidos de enriquecimiento en medio
mineral (BHB) con una mezcla de cinco HAPs (fluoreno, fenantreno, antraceno,
fluoranteno y pireno) como unica fuente de carbono y energia, subcultivado cada 15 dias,
se ha seleccionado una poblaciéon microbiana que mantiene la capacidad degradadora de
los 5 HAPs (ver apartado 3.5.3, capitulo I). Ademas tal y como se menciona en los
apartados 4.2 y 4.3 del capitulo I, este consorcio es capaz de degradar diferentes familias
de hidrocarburos de un crudo de petréleo pertenecientes a la fraccion saturada y la
aromatica (Vifas et al., 2002; Abalos et al., 2004). Este hecho, y teniendo en cuenta que el
consorcio AM degrada eficientemente HAPs de 3 y 4 anillos aromaticos, le confiere a este
una gran potencialidad para su aplicacidn en situaciones reales de biorremediacion

(bioaumento).

3.4 SEGUIMIENTO DE LA POBLACION HETEROTROFA Y DEGRADADORA
DE HAPS

La enumeracion de la poblacién microbiana se realizo a los 0, 3, 6, 10 y 15 dias de
incubacion del consorcio, el cual se subcultiva cada 15 dias, utilizando la técnica del
numero mas probable (NMP) en placas de microtitulacion (Wrenn y Venosa, 1996) tal y

como se ha descrito anteriormente en el apartado 3.6.2.2 del capitulo L.

3.5 ANALISIS POR MICROSCOPIA DEL CONSORCIO AM.

Se analizé el consorcio AM mediante diversas técnicas de microscopia, para
confirmar la presencia de estructuras o morfologias que complementaran la informacion
acerca de los componentes del consorcio. Se llevaron a cabo técnicas de microscopia
optica, microscopia electronica de transmision (TEM), microscopia electronica de rastreo

(SEM) y microscopia de fuerzas atdmicas (AFM).
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Los andlisis de microscopia electronica de transmision (TEM) y microscopia
electrénica de barrido (SEM), y microscopia de fuerzas atomicas (AFM) fueron realizados
en los Servicios Cientifico Técnicos de la Universidad de Barcelona y en colaboracion con

la Dra. M. J. Prieto.

3.5.1 Microscopia optica

Para visualizar muestras del consorcio AM se prepararon las mismas llevando a
cabo tanto tinciones gram, como con tinciones con azul de metileno, a lo largo de todo el

periodo de incubacion del consorcio.

3.5.2 Microscopia electréonica de transmision

3.5.2.1 Estudio ultraestructural de cortes celulares

Las células fueron fijadas con paraformaldehido (2%) y glutaraldehido (2,5%) en
tampon fosfato (0,1M, pH 7,4) a 4°C. Se realiz6 una postfijacion con tetraéxido de osmio
(1%) y FeCNK (0,8%) en tampdn fosfato durante 2 horas a 4°C. Tras varios lavados en
agua desionizada, la muestra se englobd en agar (2,5%) mediante el método de la burbuja.
Posteriormente la muestra se deshidrato en un gradiente creciente de acetona, hasta
alcanzar acetona al 100%. Finalmente, la muestra se infiltrd con resina Spurr y se polimerizo

durante 48h a 60°C (Spurr, 1969).

Los cortes ultrafinos de 80-90 nm fueron obtenidos con una cuchilla de diamante
(Diatome) en un ultramicrétomo Ultracut FC4E (Reichert-Jung), se recogieron en rejillas
de cobre y fueron contrastados con acetato de uranilo acuoso (2%) y citrato de plomo
segin Reynolds (1963). La observacion se realizd6 en un microscopio electrénico de

transmision Hitachi H-600AB a 75 kV de aceleracidn.

3.5.2.2 Tincién negativa

Las células fueron fijadas con glutaraldehido al 2% en tampdn fosfato 0,1M (pH
7,4), y a continuacion, se lavaron en el mismo tampon y se realizo la tincion negativa. Para
ello, se depositd la muestra encima de una rejilla de cobre que contenia una membrana de

formvar, y tras la eliminacion del exceso de muestra, se dejo secar la muestra. Finalmente,
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se tifio la preparacion con acido fosfotingstico (1%, pH 7,39) durante un minuto. La
observacion se realizé en un microscopio electronico de transmision Hitachi H-600AB a

75 kV de aceleracion.

3.5.3 Microscopia electronica de barrido

Las células fueron fijadas de la misma manera que en el apartado anterior. Una vez
fijada la muestra, se depositd una gota de la suspension fijada (ya lavada en agua) encima
de un cubreobjetos circular de vidrio, pretratado con poli-l-lisina, para que la muestra
quedase adherida al cristal. La gota se dejo encima del cubreobjetos durante 20 minutos y a
continuacion, se deshidratdo con alcohol y se secé mediante el método del punto critico
Posteriormente las muestras fueron recubiertas con una fina capa de oro mediante un
sistema de pulverizacion catddico (Jeol JFC-1100). La observacion se realizd en un

microscopio Hitachi S-2300.

3.5.4 Microscopia de fuerzas atomicas (AFM)

Se centrifugaron 10 ml del consorcio AM a 12.000g y se fijaron las células
resuspendiéndolas en 10 ml de tampon BMTM (ver composicion en apartado 3.3 del
capitulo I) que contenia un 2% de glutaraledehido (p/v). Se incub6 el conjunto durante 16
horas a 4°C y a continuacién se centrifugaron nuevamente las células a 8000g y se
resuspendieron con 10 ml de BMTM sin glutaraldehido. Posteriormente se depositaron 20
pul de la resuspensiéon en una superficie de mica verde recién exfoliada (Ashville-
Schoonmaker Mica Co.) y se seco en un desecador a temperatura ambiente. Una vez seca
la preparacion, no se lavo la mica con agua bidesionizada, y se observd la preparacion
directamente en un equipo de AFM Nanoscope III Multimode (Digital Instrumentals Inc.)
funcionando en “tapping mode” (TMAFM). El fundamento de la técnica de AFM, asi
como las condiciones de trabajo en “tapping mode” se describen en los apartados 3.4.6.4.1

y 3.4.6.4.2 del capitulo IV.
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3.6 AISLAMIENTO DE MICROORGANISMOS CULTIVABLES

3.6.1 Aislamiento de heterodtrofos

Para aislar los microorganismos heterotrofos existentes a los 15 dias de incubacion
del consorcio, se sembraron diluciones seriadas en agar 1:10 LB, el cual se caracteriza por
ser un agar mineral (BHB) y con la fuente de carbono y energia (LB) empobrecida al estar
diluida 10 veces. Para aislar hongos se utilizé el agar Sabouraud y también el agar 1:10 LB

BHB.

3.6.2 Aislamiento de degradadores de HAPs

Se utilizaron diferentes medios de cultivo para aislar las cepas degradadoras de
HAPs. Todos las cepas puras aisladas a partir de los distintos métodos citados a
continuacidn, con morfologia y/o crecimiento distinto, se estudiaron a nivel de la secuencia

del gen que codifica para el 16S rRNA (bacterias) y del 18S rRNA (hongos).

3.6.2.1 Agar mineral esprayado con hidrocarburo.

Para el aislamiento de cepas degradadoras de hidrocarburos no volatiles como el
antraceno, fenantreno, fluoranteno y pireno, se sembro6 el consorcio por estria en escocés
sobre medio mineral sélido (agar BHB), y posteriormente se esprayd encima, en placas
separadas, cada uno de los 5 HAPs disueltos en soluciones de acetona saturada de HAP. La
acetona, rapidamente se evaporaba, y quedaba una capa blanquecina opaca perteneciente a
los cristales de los HAPs. En estas placas se pueden observar dos efectos: un cambio de
color y/o la aparicion de zonas no opacas (halos) alrededor de la colonia. El primer caso
indica microorganismos capaces de producir una transformacion del HAP, mientras que en
el segundo, indica una presuntiva degradacion aunque también podria significar la

produccion de algun tipo de emulsionante (Kiyohara et al., 1982).

3.6.2.2 Agar mineral con hidrocarburo en fase vapor

En el caso particular del fluoreno, se afiadio en fase de vapor afiadiéndose cristales

de fluoreno en las tapas de placas de petri invertidas conteniendo agar mineral BHB.
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3.6.2.3 Agar fenantreno

Se sembraron por extension y en estria, las diluciones maximas que daban positivo
en las placas de NMP de degradadores de HAPs. Para ello se utilizd el agar fenantreno al

0,1% (p/v).

3.7 CAPACIDAD BIODEGRADADORA DE HAPs DE LAS CEPAS
CULTIVABLES

3.7.1 Ensayos realizados y condiciones de incubacion

Para estudiar las capacidades biodegradadoras de las cepas bacterianas y fungicas
aisladas, se llevé a cabo un ensayo de biodegradaciéon con la mezcla de 5 HAPs
(fenantreno, antraceno, fluoreno, fluoranteno y pireno) propia del consorcio AM. Para ello,
cada una de las diferentes cepas aisladas en BHB LB 1:10, se incubd, por duplicado, en
Erlenmeyers de 100 ml de capacidad nominal conteniendo 20 ml de medio mineral BHB y
la mezcla de los 5 HAPs (cada HAP a una concentracién de 0,02% (p/v)) suplementada
con extracto de levadura (0,5 g I'). Se inocularon 100 ul de resuspension de las cepas en
BHB, a una turbidez equivalente de 0,9 unidades de absorbancia a 600 nm. Se utilizaron
controles abidticos sin inoculo, y controles positivos con el consorcio AM. Los cultivos se

incubaron en agitacidn horizontal a 200 rpm, a 25°C y en oscuridad durante 15 dias.

3.7.2 Analisis quimico del proceso de biodegradacion

La cuantificacién de la biodegradacion existente en la mezcla de fenantreno,
antraceno, fluoreno, fluoranteno y pireno fue llevada a cabo a los 15 dias de incubacion
mediante cromatografia de gases a con detector de ionizacién de llama (GC-FID). Para ello
se hizo una extraccion liquido-liquido neutra, y seriada (5 series) con 10 ml de
diclorometano utilizandose el ortoterfenil (Sigma) como estdndar interno surrogate a una
concentracién final de 250 pg ml™’. Los extractos se secaron en embudos conteniendo
Na,SO4 anhidro y posteriormente se combinaron y se concentraron en un rotavapor

(Btichi) y corriente de N; hasta un volumen final de 1 ml.
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Antes de analizar el extracto organico por cromatografia de gases acoplada a un
detector de ionizacion de llama (GC-FID), se hizo un lavado (clean-up) del extracto en

columnas de alimina segtin la metodologia descrita en el apartado 3.7.2.2 del capitulo I.

Una vez obtenido el extracto limpio, se separaron los HAPs por GC-FID en un
cromatdgrafo Trace 2000 (Thermoquest) con una columna capilar DB-5 (J&W), con una
longitud de 25 metros y 0,32 mm de didmetro interno y un espesor de fase de 0,25 um. El
detector y el inyector se programaron a una temperatura constante de 310°C y 280°C
respectivamente. El programa térmico se describe a continuacién: Temperatura inicial de
50°C durante 2 minutos, seguido de un gradiente de 4°C minuto” hasta una temperatura
final de 310°C mantenida durante 10 minutos. El gas portador fue helio de maxima pureza
con un flujo constante de 1.1 ml min™ y el volumen de inyeccién fue de 1 ul en modalidad
splitless durante 30 segundos. Se determinaron las concentraciones finales de HAPs a
partir de curvas de calibracién previamente calculadas para cada uno de los 5 HAPs a
analizar mediante el software integrado Crom-Card 32 (Thermoquest). Los porcentajes de
biodegradacién se calcularon con relacion a los controles abidticos para corregir las

posibles pérdidas abidticas tales como la evaporacion.
3.8 AISLAMIENTO DE ACIDOS NUCLEICOS

3.8.1 Método por congelacion rapida y choque térmico

Los acidos nucleicos totales se aislaron a partir de cultivos de 15 dias de incubaciéon
del consorcio AM y de cultivos de 16 horas en LB de las cepas microbianas objeto de
estudio. Para ello se utilizé el método de lisis con dodecil sulfato sédico (SDS), lisozima,
proteinasa K, y tratamiento con bromuro de cetiltrimetilamonio (CTAB) y tres ciclos de
congelacion rapida en en nitrégeno liquido y descongelacién por choque térmico a 65°C

(Wilson, 1987).

Se centrifugaron 50 ml de cultivo (del consorcio AM) o 10 ml de cultivo en LB
O/N de las cepas puras a estudiar, a 12000g. durante 15 minutos. Se elimind el
sobrenadante con cuidado de no resuspender el pellet. Se limpiod, dos veces el pellet con
1,5 ml de tampon fosfato sodico 100 mM, pH 8, y se centrifugd la resuspensiéon en las

condiciones anteriores, pero en una centrifuga de sobremesa. Una vez limpiado el pellet se
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resuspendio con 1,2 ml de tampdn de extraccion. Se incubd la resuspension con el tampon
de extraccidn durante 1 hora a 37°C y a 200 rpm de agitacidon horizontal. A continuacion se
repartié en 2 Eppendorfs (600 pl por Eppendorf) y se afiadié a cada uno de ellos 150 pl
SDS 10%, 225 pl NaCl 5M, 75 pul CTAB 10% y se agito el conjunto por inversion. A
continuacion, se incubo la mezcla en un bafio a 65°C durante 15 minutos. En total se
realizaron 3 ciclos de congelacion rapida en nitrégeno liquido (congelado inmediato en 30
segundos) y choque térmico a 65 °C durante 15 minutos. Para ello se ataron los Eppendorfs
con hilo de nylon para recuperarlos del nitrogeno liquido una vez estuvieran congelados.
Finalmente se homogenizaba el contenido pasandolo 3-4 veces por una jeringuilla clinica

de 2 ml con aguja incorporada.

Para la limpiar de proteinas el extracto lisado resultante, se repartio el contenido en
2 Eppendorfs y se afiadié 1 volumen de cloroformo por Eppendorf, a continuacion se
mezcld por inversion 3-4 veces y se centrifugd a 12000 g durante 5 minutos,
recuperandose el sobrenadante en un Eppendorf estéril. Posteriormente se afiadid 1
volumen de fenol:cloroformo:alcohol isoamilico en proporcion volumétrica 25:24:1, se
mezclo 3-4 veces por inversion y se centrifugd a 12000g durante 5 minutos, recuperandose
el sobrenadante. Posteriormente se afiadid, al sobrenadante anterior, 1 volumen de
cloroformo:alcohol isoamilico en proporcion volumétrica 24:1, y se mezclo 3-4 veces por
inversion, se centrifugé a 12000 g. durante 5 minutos, y se recuperd nuevamente el
sobrenadante. Finalmente se precipitaron los acidos nucleicos totales (DNA + RNA)
afiadiendo 0,7 volumenes de isopropanol y 0,3 volimenes acetato amoénico 10M a pH 7,
mezclando 3-4 veces por inversion y centrifugando la mezcla a 12000g durante 20
minutos. Se descartd el sobrenadante por pipeta y se resupendio el pellet con 500 ul de
etanol al 70% (v/v), con un ligero pulso de agitacién (de 0,5 segundos) y una
centrifugacion posterior a 12000g durante 15 minutos. Finalmente se descarto el
sobrenadante con cuidado de no resuspender el pellet y se secaron las trazas de etanol por
centrifugacion en condiciones de vacio en una Speed-Vac (Millipore) durante 10 minutos,
o por conveccion cerca de la llama. El DNA total se resuspendio en 50 pl de agua
bidesionizada estéril y se comprobd su pureza y cantidad mediante electroforesis en geles
de agarosa al 1 % (p/v) a90 V y TBE 0,5X. durante 70 minutos, utilizando como marcador
“Low DNA Mass Ladder” (Gibco). Generalmente se utilizd 1 ul del extracto final como

DNA molde para las PCR de los genes que codifican para el 16S rRNA y 18S rRNA.
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3.8.2 Método por calor: extractos celulares hervidos

Para la obtencion de DNA molde a partir de las cepas microbianas aisladas, en
primer lugar se utilizd una estrategia basada en la lisis por calor de extractos celulares. Para
ello se obtuvo un cultivo de toda la noche en 5 ml LB, procedente de la resuspension de los
cultivos puros aislados en placa, se centrifugd a 12.000g. durante 5 minutos y se
resuspendié el pellet con 500 ul de TE. Posteriormente, se mezclaron 10 pl de la
resuspension del pellet con 40 pl de agua bidesionizada estéril que se hirvieron durante 10
minutos. Posteriormente se centrifugd el extracto a 12000g. durante 5 minutos y se
utilizaron 1-2 pl del sobrenadante como DNA molde para la PCR. Para los casos en que la
amplificacion por PCR del gen que codifica para el 16S rRNA o 18S rRNA no tuviera

éxito, se utilizo el método de Wilson.

3.9 ANALISIS ELECTROFORETICO DEL DNA

Las muestras de DNA se analizaron en geles de agarosa LE (Pronadisa, Espafia) a
concentraciones entre 0,7% y 1,3% (p/v) en tampon TBE 0,5X, y agarosa Nusieve a una
concentracion del 3% (p/v). Las electroforesis se llevaron a cabo en cubetas horizontales
(Genotek), utilizando una fuente de alimentacion Power-Pac 300 (Bio Rad). Antes de
aplicar las muestras, se les afiadié tampdén de carga a 1X final. La separacion de los

fragmentos de DNA se llevo a cabo a 90-100V en tampon TBE 0,5X.

Una vez finalizada la electroforesis, los geles se sumergieron durante 15 minutos en
una disolucion de bromuro de etidio (Sigma) a una concentracion final de 0,75 pg ml™ en
agua bidestilada. Los fragmentos de DNA se observaron mediante transiluminacion de los

geles con luz ultravioleta en un ImageMaster® (Pharmacia Biotech).

Para la estimacion del tamafio de los fragmentos de DNA separados por
electroforesis, se utilizd6 de forma habitual el DNA del bacteriéfago A digerido con la
enzima de restriccion Hindlll (Promega), que genera fragmentos cuyos tamafios oscilan
entre 23 y 0,5 kilobases. Para el andlisis de fragmentos de DNA de menor tamafio se utilizd
como marcador el DNA del fago ¢X174 digerido con la enzima de restriccion Haelll

(Promega). Los tamafios de los fragmentos de DNA obtenidos de esta forma oscilan entre
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1,35 y 0, 072 kilobases. Para cuantificar el DNA existente se utilizd el marcador “low

DNA mass ladder” (Gibco)

3.10 AMPLIFICACION DE GENES 16S rRNA Y 18S rRNA MEDIANTE PCR

Todas las PCRs fueron llevadas a cabo en 50 pl de volumen de reaccion
conteniendo 1,25 unidades de AmpliTaq Gold polimerasa (Perkin-Elmer, Alemania), 10
mM Tris HCI (pH 9,0), 50 mM KCI, 1,5 mM MgCl,, cada deoxinucleosido trifosfato a una
concentracion de 200 uM, 0,5 uM de cada cebador y 1 ul de DNA molde.
(aproximadamente 800 ng de DNA). Las reacciones de PCR se realizaron en un

termociclador GeneAmp PCR System 2400 (Applied Biosystems).

Para construir una libreria de clones recombinantes con insertos que contenian casi
la totalidad del gen que codifica para el 16S rRNA de la comunidad microbiana, asi como
también para amplificar el mismo gen en las cepas cultivadas, se utilizaron los cebadores
F27 y R1488 (Edwards ef al., 1989; Lane, 1991) (tabla 2.2) utilizandose el programa I de
PCR (tabla 2.3).

Con la finalidad de obtener una region amplificada del gen que codifica para el 16S
rRNA que fuera de interés para su andlisis posterior mediante electroforesis en geles con
gradiente desnaturalizante (DGGE), se amplificé una region que comprendia tres regiones
hipervariables (V3-V5) del gen que codifica para el 16S rRNA, utilizdndose los primers
F341-GC y R907 (tabla 2.7) (Dejonghe et al., 2003; Edwards ef al., 1989; Yu y Morrison,
2004). Para ello se utilizé el programa II de PCR (tabla 2.8)

Para amplificar una region variable del gen que codifica para el 18S rRNA se
utilizaron los cebadores EF4 y EF5 (van Elsas ef al., 2000), a partir de muestras de DNA
total del consorcio AM y a partir del DNA extraido de cepas fungicas cultivadas. El
producto de PCR resultante se utiliz6 para construir una libreria de clones recombinantes
con rDNA que codifica para el gen del 18S rRNA. En este caso se utiliz6 el programa III
de PCR (tabla 2.8).
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Tabla 2.7. Caracteristicas de los cebadores utilizados. Las posiciones ambiguas son: M=A,C; R=

A.G;

Cebador Posicién en Secuencia N° T Progr.
E.coli 5°--3° bases hibrid PCR
16F341-GC* 341-357 CCT ACG GGA GGC AGC AG 17 55 VI/IvV/vV
16R907 907-926 CCG TCA ATT CCT TTR AGT TT 20 55 VI/IV/IV
16F27 8-27 AGA GTT TGA TCM TGG CTC AG 20 55 v
16R1488 1511-1488 CGG TTA CCT TGT TAC GAC TTC ACC 24 55 v
16F357 338-357 ACT CCT ACG GGA GGC AGC AG 20 55 v
16F945 927-945 GGG CCC GCA CAA GCGGTG G 19 55 v
16R518 518-537 CGT ATT ACC GCG GCT GCT GG 20 55 v
EF4 GGA AGG GRT GTA TTT ATT AG 20 48 /v
EF5 GTA AAA GTC CTG GTT CCC 18 48 /v
SP6 ATT TAG GTG ACA CTA TAG AA 20 50 I
T7 TAA TAC GAC TCA CTA TAG GG 20 50 I

3GC: secuencia de 40 bases rica en GC unida al extremo 5’ del cebador. Secuencia: 5°- CGC CCG CCG
CGC CCC GCG ccecaTeececageeaeeceecageececag-3.

Tabla 2.8. Condiciones de los programas de PCR utilizados.

Programa Touch Desnat. T T T N° T T
Down® inicial® desnat’.  hibrid®.  polim®. Ciclos ext". final
I. Libreria y cepas 95°C 94°C 55°/50°C? 72°C 72°C
no 30 4°C
bacterianas 9 min. 1 min 1 min 1.5 min 10 min
95°C 94°C 55°C 72°C 72°C
II. DGGE si 20 4°C
9 min. 1 min 1 min 1.5 min 10 min
95°C 94°C 48°C 72°C 72°C
III. 18S rDNA no 40 4°C
9 min. 1 min 2 min 2 min 10 min
IV. Secuenciacion 96°C 48/55°C  60°C
] no - ] 25 - 4°C
Big Dye 2.0 30s. 15s 4 min
V. Secuenciacion 96°C 96°C 55°C 60
no 25 - 4°C
Big Dye 3.1 1 min 10 s. 5s 4 min

* El método de Touch down PCR consisti6 en la disminucién de 1°C/ciclo de la T* de hibridacion durante los
10 primeros ciclos de PCR , empezando con una T* de hibridacién inicial de 65°C y terminando en 55°C
como temperatura dptima, a partir de la cual se sometia la reaccion a 20 ciclos extras de PCR a 55 °C de T*
de hibridacion. * La T* de activacion era necesaria para activar el proenzima Taq Gold polimerasa (inactivo)
en enzima activo. °. T* desnat., T* de desnaturalizacién ; T* hibrid, T* de hibridacién; T* polim., T* de
polimerizacion; T* ext., T* extensiéon. ¢ Temperatura de hibridacion de 50°C con los cebadores SP6 y T7 y
55°C con los cebadores F27 y R1488.
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3.11 ANALISIS DE DGGE

El DGGE es una técnica electroforética en geles de poliacrilamida que permite
separar moléculas diferentes de DNA, de hasta 700 pb, segiin su secuencia y no solamente
segun el tamafio molecular, pudiéndose separar moléculas con tan s6lo una base de
diferencia en condiciones de gradiente de concentracion optimizado de formamida-urea
(Muyzer et al., 1993). La separacion de las moléculas de DNA se consigue porque durante
su migracion por el gel de poliacrilamida, el DNA, se encuentra con concentraciones
crecientes de los agentes desnaturalizantes formamida y urea, lo que genera diferentes
horquillas de desnaturalizacién, segun la secuencia de las moléculas de DNA,
traduciéndose en una reduccion de la velocidad de migraciéon y una separacién en
diferentes bandas de migracion electroforética. Una vez las moléculas quedan separadas en
el gel, es posible recortarlas y estudiar su secuencia, con el fin de asociar la banda a un

determinado grupo filogenético.

Se analizaron por DGGE productos de PCR de PCR de 628 pb de longitud (588pb
+ 40 pb de la cola de GC), procedentes del DNA total del consorcio AM y de las cepas
degradadoras de HAPs, correspondientes a las regiones hipervariables V3, V4 y V5 del
gen que codifica para el 16S rRNA. Para la obtencion de 16S rDNA del consorcio y de las
cepas degradadoras de HAPs, se utilizaron el par de cebadores F341-GC y R907 (tabla 2.7)
y el programa II de PCR (tabla 2.8).

Se cargaron unos 800 ng de producto de PCR resultante de la amplificacion del gen
que codifica para el 16S rRNA procedente del DNA total del consorcio AM alos 3,6y 15
dias de incubaciéon y 100 ng de producto de PCR de las cepas degradadoras de HAPs. Los
productos de PCR, se purificaron previamente con el kit Microcon PCR (Millipore)
siguiendo las instrucciones del fabricante y se cuantificaron con el marcador “Low DNA
Mass Ladder” (Gibco BRL). El andlisis por DGGE se hizo en un gradiente quimico
desnaturalizante 6ptimo de formamida y urea del 40-60%, a 60°C y 100 V durante 16
horas, en un equipo DGGE-2001 (CBS Scientific Company).
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3.11.1 Preparacion de geles desnaturalizantes.

Se analizaron los productos de PCR en geles de poliacrilamida al 6% (p/v), de 0,75
mm de grosor y con un gradiente desnaturalizante de formamida-urea optimizado a un
rango de concentraciones crecientes en el sentido de migracion electroforética, que
oscilaban entre el 40% (parte superior del gel) al 60% (parte inferior del gel). Para la
optimizacion del gradiente, previamente se analizaron las muestras en un gradiente
desnaturalizante de formamida-urea del 20-80%, estableciéndose el gradiente 40-60%
como el éptimo para una buena separacion de las bandas. El 100% de formamida-urea esta
definido en una concentracion de urea (Fluka) de 7M y una de fromamida (Fluka)

desionizadas del 40% (p/v).

Para ello fue necesario disponer de 2 stocks al 6% (p/v) de acrilamida con 1X TAE,
uno de los cuales con un 0% de contenido desnatualizante y el otro con un 80% de
contenido desnaturalizante. Para desionizar la formamida fue necesario mezclar 100 ml de
formamida (Fluka) con 5 g de resina de intecambio i6nico AG 501-XB (Biorad) durante 1
hora en agitacidon con una muesca magnética y posteriormente filtrar, por vacio, con un
filtro de fibra de vidrio (Schaefer). La formamida desionizada se conservo a —20°C hasta su
utilizacion. La composicion de los stocks de acrilamida al 6% con un 80% o 0% de agentes

desnaturalizantes puede verse en la tabla 2.9.

Tabla 2.9. Composicion de las soluciones stock de acrilamida al 6% necesarias para preparar

los geles desnaturalizanes.

Stock 0%: solucion 6% acrilamida con 0% agentes desnaturalizante®

20 ml acrilamida (30% Acrilamida/Bis; 37.5/1 (Biorad) )

5ml 20X TAE

75 ml agua bidesionizada estéril

Stock 80%: solucion 6% acrilamida con un 80% de agentes desnaturalizantes®
20 ml acrilamida (30% Acrilamida/Bis; 37.5/1 (Biorad) )

5ml 20X TAE

33.6 g urea (7M final)

32 ml formamida desionitzada (40% p/v final)

agua bidesionizada estéril hasta un volumen final de 100 ml

* El1 100 % de agente desnaturalizante representa acrilamida al 6% p/v en TAE x1 con un 7M de urea y
un 40% (p/v) de formamida desionizada. Un 0% de agente desnaturalizante representa acrilamida al 6%
(p/v) en TAE x1 sin urea ni formamida. Las soluciones stock se conservaron a 4°C hasta su utilizacion.
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Una vez prepararadas las soluciones stock de acrilamida al 6% se procedi6 a la
construcciéon del gel de poliacrilamida y del gradiente desnaturalizante en el soporte
vertical del equipo DGGE-2001 (CBS Scientific Company), mediante el empleo de una
bomba peristaltica (Amersham Pharmacia Biotech) y una cubeta generadora de gradientes
lineales (CBS Scientific company), tal y como se puede observar en la figura 2.2. Para ello
fue necesario disponer de 2 tubos: un tubo A que contiene la concentracién menor de
formamida-urea que se requiere en el gel final y un tubo B que contiene la concentracion
mayor de formamida-urea que se requiere para la construccion del gradiente. En la tabla
2.10 se especifican los reactivos necesarios para la obtencidon del tubo A y el tubo B con
distintas concentraciones posibles de formamida-urea. La combinacidon del tubo A y el
tubo B en una cubeta generadora de gradientes de concentracion lineal, acoplado a una
bomba peristéltica de salida, permite la carga de la acrilamida con el gradiente deseado de

formamida-urea en los cristales del soporte vertical (fig. 2.3)

Fig. 2.3. Preparacion de un gel de DGGE.

Para la construccion del gel con concentraciones desnaturalizantes de formamida-
urea del 40% al 60% (40% de concentracidon de formamida-urea en la parte superior del gel
y un 60 % de formamida-urea en la parte inferior del gel), se prepararon 2 tubos: un tubo A
conteniendo acrilamida 6% con un 40% de formamida-urea (la concentraciéon menor

requerida de formamida-urea) y un tubo B conteniendo acrilamida 6% con un 80% de
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formamida-urea (la concentracion mayor requerida de formamida-urea del gel). En el tubo
A se afiadieron 4,4 ml de stock 80%, 4,4 ml de stock 0% y 8ul de TEMED y 45 ul de APS
como agentes polimerizantes. mientras que para el tubo B, conteniendo acrilamida 6% con
un 60% de formamida-urea, se utilizaron 6,6 ml de stock 80%, 2,2 ml de stock 0% y 8ul de
TEMED y 45 ul de APS como agentes polimerizantes (tabla 2.10). Los dos tubos se
agitaron por inversion, con la precaucion de evitar formacion de espuma y se conservaron
en hielo para retrasar la polimerizacion rapida. Se introdujo el contenido del tubo B (mayor
concentracion) en el compartimiento mds proximo al punto de salida de la cubeta
generadora de gradientes, mientras que el contenido del tubo A (menor concentracion) se
introdujo en el otro compartimiento. Se utilizaron 100 pl de GLB 5X, como colorante, en
el tubo B para comprobar la correcta formacion del gradiente entre los cristales del soporte

solido del equipo electroforético.

Tabla 2.10. Proporciones necesarias de reactivos en la cubeta formadora de gradiente (se

eligen 2 concentraciones finales seglin el gradiente a preparar).

Concentracion de un compartimiento en el formador de gradientes
Reactivos 80% 70% 60% 50% 40%  30% 20% 0%
Stock 80% 88ml 7,7ml 6,6 ml 55ml 44ml 33ml 22ml Oml
Stock 0% Oml 1,Iml 22ml 33ml 44ml 55ml 6,6ml 8ml
TEMED? ul  8ul 8 ul 8 ul ul  8ul ul 72w
APSP 45l 45ul  45ul  45pul 45ul 45ul 45l 41l

*TEMED: trimetil-etilendiamonio (BioRad). Se conserva a 4°C

APS: Persulfato de amonio (BioRad). Se prepara al 10% (p/v) en agua Milli-Q estéril y

se conservan alicuotas independientes de un solo uso a —20°C.

El gradiente se formd, mediante agitacibon con muesca magnética del
compartimiento del tubo B, permitiendo la comunicacidn, tipo vasos comunicantes, entre
los 2 compartimentos de la cubeta generadora de gradiente, y ademds simultdneamente, la
bomba peristaltica transportaba el contenido final hacia los soportes verticales de cristal
para formar el gel desnaturalizante (fig. 2.2). Se enrasé el volumen restante de gel con 8 ml
adicionales de acrilamida 6% con un 0% de formamida-urea (tabla 2.5). Se dejo
polimerizar el gel durante 2 horas en posicion vertical, estdtico a temperatura de

laboratorio (25°C).
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3.11.2 Tincion y visualizacion de geles de DGGE

Para la tincidn de geles de poliacrilamida de DGGE se utilizé SybrGold (Molecular
Probes). Para ello se mezclaron 4 pl de SybrGold (10.000x) en 20 ml de TNE 1x, se
extendid la mezcla sobre el gel de DGGE y se incub6 durante 45 minutos a temperatura de
laboratorio en oscuridad. Posteriormente se lavo el gel en 500 ml TAE 1x y finalmente en
agua destilada. El gel se visualiz6 por transiluminacion en UV y se fotografié en un equipo
Image Master (Amersham Pharmacia Biotech). La fotografia resultante se digitaliz6 en un
scanner Snapscann e25 (Agfa) a 1200 dpi de resolucidn y la imagen digitalizada se analizd

mediante el software Quantity one 4.1 (BioRad).

3.11.3 Escision y analisis de bandas de DGGE

Se recortaron las bandas de DGGE mas predominantes para su posterior estudio.
Para ello se utilizé un gel paralelo de DGGE que no se ilumind directamente con luz UV,
para evitar lesionar el DNA a analizar. Para ello se ilumind el gel con luz azul resultante de
la fluorescencia emitida por una placa convertidora (Light-converter, UV products) que
emite fluorescencia azul a partir de radiacion UV, y por lo tanto no lesiona el DNA. Para la
visualizacion de las bandas de DGGE se utilizaron gafas protectoras con filtro especifico
para eliminar el exceso de fluorescencia de la placa y asi ver la fluorescencia emitida por
SybrGold en condiciones de luz azul. Las bandas se recortaron con un bisturi estéril lavado
en agua bidesionizada estéril y en etanol 70% previo a cada corte, y se incubaron 16 horas
a 4°C en 50 ul de agua bidesionizada estéril. Posteriormente se utilizaron alicuotas de 2ul
del sobrenadante, como DNA molde, para una reamplificacion por PCR con los cebadores
F341-GC y R907 (tabla 2.7) y el programa II de PCR (tabla 2.8), se verifico por DGGE su
migracidn correcta en el gel y se secuenciaron con los mismos cebadores F341 (sin la cola
de GC a5’) y R907. En caso de que la secuencia resultante no resultase fiable se clonaba el
producto de reamplificacion de la banda en el vector pGEM-T easy (Promega),
transformando células competentes de Escherichia coli DH50 como cepa huésped, tal y
como se especifica en apartado 3.12 de este capitulo, y finalmente, se secuenciaban los

clones recombinantes de interés.
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3.12 OBTENCION DE LIBRERIAS DE CLONES DE GENES 16S | 18S rRNA

3.12.1 Ligacion de productos de PCR

Para la ligacién de los productos de PCR de los genes de 16S rRNA o 18S rRNA
procedentes del DNA total del consorcio AM a los 15 dias de incubacion, se utilizd el
vector pGEM-T easy (Promega) siguiendo las instrucciones del fabricante. Para ello se
purificaron los productos de PCR resultantes de la PCR mediante el kit Microcon PCR
(Millipore) y las reacciones de ligacion se llevaron a cabo en 10 pl finales conteniendo 2 pl
del extracto purificado (relacion molar vector e inserto de 1:3), 5 pl del tampon de ligacion
especifico para la DNA ligasa del bacteriofago T4, 50 ng del vector pGEM-T easy
(Promega), y 3 unidades Weiss de DNA ligasa del bacteriofago T4 (Promega). La reaccion
de ligacion se llevo a 10 pl finales con agua bidesionizada estéril y se incubd durante 16
horas a 15°C. Para detener la reaccién de ligacion se incubaron las muestras a 65° C

durante 10 minutos.

3.12.2 Obtencion de células competentes de Escherichia coli DHS .

Se inocularon 400 pl de un cultivo O/N de E. coli DHaS en LB a 37°C, a un
Erlenmeyer de 100 ml de capacidad nominal conteniendo 20 ml de LB fresco. A
continuacion se llevo el cultivo hasta la fase exponencial con una Agponm de 0,6-0,7. En
este punto, se repartieron las células en 2 tubos conteniendo 10 ml, y se incubaron en hielo
durante 10 minutos. Posteriormente se centrifugaron las células a 3500 rpm en una
centrifuga de sobremesa durante 10 minutos a 4°C y se resuspendieron los “pellets”
resultantes con 5 ml de cloruro calcico (CaCl,) 50 mM, frio (4°C), manteniéndose estaticos
durante 20 minutos en hielo. Posteriormente se centrifugaron en las condiciones
anteriormente citadas, y se resuspendieron los pellets con 660 pl de CaCl, frio (4°C) a
50mM, manteniéndose durante 1 hora en hielo. A partir de este momento ya se podian
transformar las células, aunque se comprobé un incremento en la eficiencia de

transformacion una vez congelados a —20°C con un 15% (vol/vol) de glicerol.
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3.12.3 Transformacion de células competentes

Para la transformacion se afiadieron 2 pl de la reaccion de ligacion (vector con o sin
inserto), a 100 pl de células tratadas con CaCl,, y se sometieron a un choque térmico de 2
minutos a 42°C en un bafio, seguido de una incubacién de 2 minutos en hielo.
Posteriormente se afiadid 1 ml de LB fresco y se incub6 durante 1 hora a 37°C y 200 rpm
de agitacion horizontal para permitir la expresion de los genes de resistencia al antibidtico
codificados por el vector. Finalmente se detectd la presencia de clones recombinantes,
sembrando 400 pl por extensidon en placa detectando la aparicion de colonias blancas en
placas de LB agar con ampicilina (Sigma), IPTG (Merck) y X-Gal (Merck) a unas
concentraciones finales de 50 pg ml™, 100 pg ml™" y 40 pg ml™” respectivamente, tras una
incubacidn de 16 horas a 37°C. Las colonias azules corresponden a clones que contienen el
vector, el cual les confiere resisitencia a la ampicilina, pero sin el inserto, y por lo tanto
contienen el gen lacZ activo, capaz de transfromar el sustrato X-Gal en un producto de
coloracion azul. Por el contrario, las colonias blancas se corresponden a los clones
recombinantes de interés, ya que contienen el vector (les confiere resisitencia a la
ampicilina) y el inserto por ser incapaces de transformar el sustrato X-Gal debido a la

insercion del fragmento de DNA enmedio del gen lac Z.

3.12.4 Deteccion de clones recombinantes diferentes mediante restriccion enzimatica

3.12.4.1 Amplificacién del inserto

Se amplificd el inserto de los clones recombinantes (blancos) por PCR a partir de
extractos celulares hervidos de los clones recombinantes (apartado 3.8.2), utilizando los
cebadores SP6 y T7, que hibridan especificamente con las regiones del vector pGEM-T
easy (Promega) colindantes a la zona del inserto. De esta forma se evitd la amplificacion
del el gen del 16S rRNA propio de la célula huésped (E. coli DH5a). Se utiliz6 el
programa I de PCR (tabla 2.8) con una temperatura de hibridacion de 50°C. Posteriormente
se analizaron los productos de PCR de unos 1600 pb cuando el inserto era 16S rDNA
(libreria de clones con genes de 16S rRNA) y 600 pb (aproximadamente) cuando el inserto
era 18S rDNA (libreria de clones con genes de 18S rRNA) o 16S rDNA procedente de una
banda de DGGE..
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3.12.4.2 Analisis por digestion enzimatica de los clones recombinantes

La digestion del DNA con enzimas de restriccion se realizo siguiendo el protocolo
especificado por la casa comercial (Roche) y utilizando el tampdén correspondiente

suministrado con la enzima.

Se compardé el perfil de los fragmentos de restriccidon resultantes por restriccion
enzimatica de los clones recombinantes de las librerias de 16S y 18S rDNA. Para ello se
analizaron 50 clones de la libreria de 16S rDNA y 35 clones de la libreria de 18S rDNA.
Se utilizaron los enzimas de restriccion Tagl (4h a 65°C) y Alu 1 (2h a 37°C). Los
resultados se analizaron mediante electroforesis en agarosa NuSieve (Biowhittaker
Molecular Applications) a una concentracion del 3% (p/v), y se agruparon los clones segun
su patrdn de restriccion. Se secuenciaron los clones recombinantes representantes de los

diferentes perfiles de restriccion (apartado 3.13).

3.13 SECUENCIACION

Las secuencias de nucleotidos de ambas cadenas se determinaron por el método de
Sanger et al.. (1977), basado en la sintesis y terminacion con dideoxinucleotidos (ddNTPs)
mediante PCR. Para la secuenciacidon se utilizo la pre-mezcla de reaccion ABI PRISM
BigDye Terminator Cycle Sequencing Ready Reaction Kit version 2.0” (Applied
Biosystems), que contiene una Taq polimerasa termoestable, los dideoxinucledtidos
marcados y el tampon adecuado. Las reacciones de PCR se llevaron a cabo en un
termociclador GeneAmp PCR System 2400 (Applied Biosystems) siguiendo el programa
IV de PCR (tabla 2.8), con una temperatura de hibridacién especifica segun el cebador

utilizado (tabla 2.7).

Los oligonucledtidos utilizados como cebadores para las reacciones de
secuenciacion correspondieron a los mismos cebadores citados para la amplificacion de los
genes que codifican para el 16S rRNA y 18S rRNA (tabla 2.7). Para secuenciar el inserto
de los clones recombinantes de interés, primero se reamplificaron los insertos con los
cebadores SP6 y T7 vy, posteriormente, este producto de PCR se secuencidé con los
cebadores universales (Lane, 1991) necesarios para la secuenciacion del gen que codifica

para el 16S rRNA (F27, F357, F945, R518, R907 y R1488) o para el 18S rRNA (EF4 y
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EF5). La composicidn de la mezcla de reaccion de PCR utilizado para la secuenciacion, se

detalla en la tabla 2.11.

Tabla 2.11. Composicion de la mezcla de reaccidon para

la secuenciacion.

Mezcla de reaccion

4 pl Terminator Ready Reaction Mix (Big Dye 2.0)
1-2 ul de DNA molde (0,2 pg ml™)

3,2 pmoles de cebador

Agua bidestilada hasta 10 pl

Antes de analizar la reaccidon de secuenciacidn en el secuenciador se eliminaron los
ddNTP mediante una precipitacion de la reaccion de secuenciacion. Para ello, a un
Eppendorff de 1,5 ml se le afiadieron los 10 pl de la reaccidon de secuenciacion con 10 pl
adicionales de agua bidesionizada esteril. Posteriormente se afiadieron 64 pl de etanol 95%
y 16 pl de agua bidesionizada estéril, y se dejo precipitar durante 15 minutos a temperatura
de laboratorio. A continuacion se centrifugd la mezcla a 13000g durante 20 minutos y se
elimino la solucion de etanol (sobrenadante). Entonces, se afiadieron 200 pl de etanol 70%
al pellet resultante y se centrifugd a 13000 g durante 5 minutos. Finalmente se eliminé al
maximo la solucidn de etanol (sobrenadante) y se seco el pellet al aire o por centrifugacion

con vacio en un Speed-Vac (Millipore).

Las secuencias de nucledtidos se obtuvieron en los Servicios Cientifico Técnicos de
la Universidad de Barcelona, en un secuenciador automatico de electroforesis capilar ABI

Prism DNA 3700 (Perkin- Elmer).

3.14 ANALISIS DE LAS SECUENCIAS DE DNA

Las secuencias fueron estudiadas y ensambladas utilizando el software BioEdit
(Hall, 1999). Se verifico la posible presencia de secuencias quiméricas utilizando el
programa Check Chimera ubicado en el portal de Ribosomal Data Project

(http://rdp.cme.msu.edu/index.jsp)(Maidak et al., 2000).

El andlisis de la homologia de las secuencias de nucledtidos obtenidas se llevd a

cabo online mediante BLAST (www.ncbi.nlm.nih.gov/BLAST/) (Altschul et al., 1997).
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Las secuencias finales, se alinearon y se compararon con secuencias obtenidas del

Genebank (http://www.ncbi.nlm.nih.gov) mediante el programa Clustalw version 1.8.2.

La divergencia entre las diferentes secuencias obtenidas a partir de los distintos
enfoques analiticos, se comparé en una region de 550 pb, que engloba los dominios
hipervariables (V3-V5) del gel del 16S rRNA. El arbol filogenético se construy6 a partir de
una matriz de distancias aplicando el algoritmo de Jukes Cantor (Jukes y Cantor, 1969). La
matriz de distancias fue analizada mediante el método de neighbor joining (NJ) con un
bootsrap de 1000 repeticiones, mediante el programa MEGA version 2.1. (Arizona State

University, Tempe).

3.14.1 Secuencias estudiadas.

Se han obtenido 25 secuencias diferentes en este estudio que se han depositado en

el Genbank (http://www.ncbi.nlm.nih.gov), con los numeros de acceso AY635878-

AY635902. Los nimeros de acceso de las secuencias indexadas en el Genbank se indican

en las tablas y figuras de este capitulo, asi como en el arbol filogenético.
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4 RESULTADOS

41 ESTUDIO DE MICROSCOPIA DEL CONSORCIO AM

Se llevaron a cabo observaciones del consorcio AM por microscopia Optica,
microscopia electronica de barrido (SEM), microscopia electronica de transmision (TEM)
y microscopia de fuerzas atdmicas (AFM). Las observaciones llevadas a cabo por
microscopia Optica y microscopia electronica pueden verse en las figuras 2.3 y 2.4

respectivamente.

Por microscopia dptica (fig. 2.4) se observd la presencia de bacterias y hongos
segin morfologia, tamafio y tincion. Concretamente la mayor parte de bacterias eran gram-
negativas (fig. 2.3, a). Estos datos estan en concordancia con los resultados de microscopia
electronica de transmision, tanto en los cortes (fig. 2.5d), como en las tinciones negativas

(fig. 2.5 g), donde se ven superficies celulares rugosas.

a

Fig. 2.4. Microscopia optica del consorcio AM. a) tincidon gram y b) detalle de hifas fingicas en azul de

metileno.
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Fig. 2.5. Microfotografias de microscopia electronica de barrido (fotografias a,b, e y f) de microscopia
electronica de transmision (en las fotografias ¢ y d se muestran cortes y en las fotografias g y h se muestran

tinciones negativas) y de AFM (fotografias i y j) del consorcio AM a los 15 dias de incubacion.

Por microscopia electronica se observo que existian morfologias microbianas muy
diversas (fig. 2.5 a, e-h) con un tamafio que oscilaba entre 0,5 pm y 20 pm de longitud y
diametros oscilando entre 0,5 um y Spum (fig. 2.5 a 'y c). Se observaron morfologias coco-
bacilares y bacilares (fig. 2.5 fotografias a, b, e y h) y una morfologia muy caracteristica
propia del grupo de la familia de las Hyphomicrobiaceas (fig. 2.5 f) definida por la
presencia de una prosteca y una gemma terminal en las fases finales de su ciclo de division
celular (fig. 2.5 f). Como puede verse por tincion negativa en observaciones por TEM (fig.
2.5 g y h) los bacilos, a su vez presentaban flagelacién. Ademas, en las preparaciones de
los cortes del consorcio AM visualizados por TEM se constato la presencia de inclusiones
densas (negras en TEM) (fig. 2.5 c y d) probablemente debido a una gran absorcién del
osmio utilizado en el proceso de postfijacion (apartado 3.5.1). Esta caracteristica indica
una posible naturaleza lipofilica (lipidica) de las inclusiones que ya se han descrito
anteriormente en bacterias degradadoras de HAPs como Mycobacterium sp. AP1 (Sabaté,

1998).

Mediante microscopia de fuerzas atdmicas en modo “tapping” (TMAFM) se
observd una mayoria de estructuras bacilares de 0,75-1um de longitud (fig. 2.5 i-j). La
adsorbcion y extension de las células en la mica, como se describe en la metodologia
provoca una cierta deformacion en la estructura celular como puede verse en la fig. 2.5 j, lo
que hace mas compleja su interpretacion. Sin embargo, una vez se obtiene una correcta

adsorcion en la superficie de la mica, la técnica de AFM permite ver todo el conjunto de
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microorganismos presentes en una muestra, y ademads permite estudiar con gran detalle las
caracteristicas de las superficies celulares, como por ejemplo los cambios de la membrana
externa en bacterias gram negativasde respecto a los cambios ambientales (Norman et al.,

2005).

Se observd una estructura de gran tamafio (20 pum de longitud y 5 pm de didmetro)
propia de células eucariotas. Esta gran estructura en forma de coma mostraba un tabique de
ubicacion descentrada (fig. 2.5 a) también fue detectada mediante microscopia Optica con
tincion azul de metileno, tanto en el consorcio AM, como en el hongo aislado en agar BHB
LBI1:10 (fig. 2.4 b). Esta cepa de hongo podria pertenecer al género Fusarium, segun
interpretaciones llevadas a cabo por Esther Gaya del Departamento de Botdnica de la
Universidad de Barcelona, basades en los datos morfologicos de la ascospora visualizada
por SEM y microscopia Optica, como también por su crecimiento filamentoso y
blanquecino en medio sdlido. En realidad tal y como se explicara mas adelante, los
resultados de la secuenciacion del gen que codifica para el 18S rRNA de cepas puras
cultivadas de este hongo confirmaron que pertenecia al grupo de los Ascomicota con una

elevada similitud con los géneros Fusarium y Penicillium.

4.2 EVOLUCION DE LA POBLACION HETEROTROFA Y DEGRADADORA
DE HAPs

Se determin6 la poblacién heterdtrofa y degradadora de HAPs periddicamente
mediante NMP miniaturizado a lo largo del tiempo de incubacion (0, 3, 6, 9 y 15 dias).
Como se puede observar en la figura 2.5, las dos poblaciones (heterdtrofa y degradadora de
HAPs) aumentaron su poblacidn hasta 2 érdenes de magnitud aproximadamente, durante la

incubacion, pero de forma diferente (fig. 2.6).

La poblacion microbiana heterotrofa mostr6é un incremento importante al tercer dia
de incubacién, mientras que la poblacion degradadora de HAPs no alcanzd su maximo
hasta los 6 dias de cultivo (1,15 x 10° NMP ml"). Asimismo, la proporciéon de
degradadores de HAPs respecto a la poblacion heterdtrofa total vario durante el tiempo de
incubacion, siendo alrededor del 10% al principio y al final de la incubacion, mientras que
el maximo se alcanzd a los 6 dias de incubacién con un 50% de poblacidon degradadora de

HAPs. Como puede observarse en la figura 2.6 (a), estos datos son consistentes con la
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cinética de biodegradacion de los HAPs, donde se observan las tasas de degradacion mas

elevadas entre los 4 y 6 dias de incubacion.
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Fig. 2.6. A). Cinética de degradacion de una mezcla de 5 HAPs por el consorcio AM durante 15 dias de
incubacion. Los simbolos en blanco y negro representan los cultivos y los controles abioticos
respectivamente. Las concentraciones finales (%) de fluoreno (e), fenantreno (m), antraceno (A ), fluoranteno
(V) y pireno (#) fueron determinadas mediante analisis por HPLC de los extractos organicos segiin Sabaté
(1998). B) Evolucion de la poblacion heterdtrofa y degradadora de HAPs (NMP) durante el periodo de
incubacion de 15 dias. Los porcentajes (%) dentro del grafico indican la proporcion de degradadores de

HAPs.
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4.3 AISLAMIENTO Y CLASIFICACION TAXONOMICA DE LAS CEPAS
AISLADAS

Con la finalidad de aislar el mayor nimero de cepas presuntivamente diferentes, se
disefiaron diferentes estrategias de aislamiento, a los 15 dias de incubacion del consorcio
AM, para aislar cepas heterotrofas degradadoras de materia organica en general y cepas
heterotrofas degradadoras de HAPs. Se sembro por extensién en placa, un banco de

diluciones del consorcio AM en placas con agar BHB LB 1:10.

4.3.1 Aislamiento de cepas heterotrofas

A partir de placas de agar BHB LB1:10 se aislaron inicialmente 20 cepas
bacterianas y un hongo filamentoso, en base a su morfologia colonial y velocidad de
crecimiento. Todas las cepas bacterianas fueron gram negativas. Se detectaron 10
secuencias distintas para el gen que codifica el 16S rRNA, con lo que finalmente se
determino la existencia de 10 cepas bacterianas distintas (AMSI1-AMSI10) y una cepa
fingica (AMF1) (tabla 2.12). Se aislé el mismo hongo tanto en en agar BHB LB1:10 como
en agar Sabouraud (verificado por secuenciacion del gen que codifica para el 18S rRNA).
Ninguna de las cepas aisladas en LB 1:10, excepto la cepa AMS7, fue capaz de generar

halos o transformacion del color del medio en placas con agar mineral y HAPs.

En total se aislaron 10 cepas bacterianas distintas (AMS1-AMS10) y una cepa
fangica (AMF1).

4.3.2 Aislamiento de cepas degradadoras de HAPs

Para aislar cepas degradadoras de hidrocarburos se sembrd el consorcio AM en
placas de agar mineral (BHB) con cada uno de los 5 HAPs (fluoreno (en cristales),
antraceno, fenantreno, fluoranteno y pireno (esprayados)). Igualmente, a partir de la
dilucion mayor con resultados positivos en las placas de NMP para los degradadores de

HAPs, se sembraron placas de agar mineral con fenantreno (disuelto en el agar).

Tal y como puede observarse en la figura 2.7, se pudo detectar la formacion de

halos de presunta degradacién en placas de agar mineral con fenantreno, antraceno,
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fluoranteno y pireno, asi como la aparicién de coloracion amarillo-pardo en el crecimiento

en agar mineral con fluoreno, tras 3-4 semanas de incubacion a 25 °C y en la oscuridad.

Fluoreno
Fenantreno Antraceno Fluoranteno Pireno control - Fluoreno

Fig. 2.7. Crecimiento del consorcio AM en agar mineral (BHB) con HAPs.

El aislamiento y purificacion de cepas degradadoras de HAPs a partir de las
resiembras de microorganismos presentes en los halos de degradacion, en agar BHB LB
1:10 no fue posible. Los cultivos puros obtenidos no generaban halos de degradacion en las
placas con HAPs, probablemente debido a la presencia de asociaciones muy complejas

entre los diferentes microorganismos presentes en los halos de degradacidn iniciales

Por lo tanto, para aislar verdaderos degradadores de HAPs se desarrollé un nuevo
método, que consistié en cultivar en agar mineral (BHB) con fenantreno disuelto (0,1%
(p/v)), las diluciones positivas mas elevadas de las placas de microtitulacion (NMP)
utilizadas para la determinacién de la poblacion degradadora de HAPs. Se eligio el
fenantreno, debido a que se trata del HAP mas degradable de la mezcla.
Sorprendentemente, solamente se encontrod un tipo de morfologia colonial de crecimiento
muy lento. A los 7-14 dias de incubacion, se observaron colonias lisas blanquinosas
grisdceas de 1 mm de didmetro. Se purificaron 5 colonias al azar (todas de la misma
morfologia) de las placas de agar fenantreno resembrandolas en agar BHB LB 1:10, y
todas ellas mantuvieron la capacidad de generar halos de presunta degradacion en placas
esprayadas con fenantreno. Las 5 cepas mostraron la misma secuencia del gen 16S rRNA,
la cual también fue idéntica a la cepa AMS7 aislada a partir del consorcio AM

directamente en BHB LB1:10. La secuencia 16S rRNA de la cepa AMS7 era un 98,5%
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similar a Sphingomonas sp cepa S3 (AB040739), una cepa degradadora de nonilfenol

aislada en aguas residuales de una planta de tratamiento (Fujii, 2001) (tabla 2.12).

4.3.3 Secuencias de genes 16S rRNA y 18S rRNA de las cepas aisladas

Como puede observarse en la tabla 2.12 se obtuvieron 10 secuencias distintas de
16S rRNA y una de 18S rRNA a partir de cepas microbianas aisladas en BHB LB 1:10.
Todas las secuencias mostraron una gran similitud (97.8%-100%) con secuencias

disponibles en las bases de datos Genbank y RDP.

Tabla 2.12. Similitud de las secuencias obtenidas de las cepas aisladas del consorcio AM.

Long. Sim. Secuencia de mayor similitud

r . b
Grupo taxondémico

(pb)  (%)* (n° acceso de EMBL/Genbank)
AMSI (AY635892)¢ 1006  99.7  Pseudomonas sp. P400Y-1 (AB076857) Pseudomonas y relativos
AMS?2 (AY635893) 977 99.2  Flavobacteriaceae str. 2 (AB024308) Cytophaga grupo 1
AMS3 (AY635894) 1042 100 Stenotrophomonas sp. 19833 (AJ300772) Xanthomonas
AMS4 (AY635895) 795 99.6  Ochrobactrum sp. LMG 20570 (AY040351) Rhizobium-Agrobacterium
99.6  Ochrobactrum sp. 4FB13 (AF229879)
AMSS (AY635896) 1012 97.9  Labrys monachus (AJ535707) Rhizobium-Agrobacterium
AMSG6 (AY635897) 1025  97.8  Pseudoxanthomonas mexicana (AF273082) Xanthomonas
97.8  y-Proteobacteria incultivable (AJ619053)
AMS7 (AY635898) 1373 98.5  Sphingomonas sp. S-3 (AB040739) Sphingomonas
AMSS8 (AY635899) 729 100  B-Proteobacteria PI_ GH1.1.B4 (AY162039) Bordetella
100 Clon bacteriano W1B-B04 (AY345517)
AMS9 (AY635900) 637 99.8  Ochrobactrum sp. mp-6 (AF526521) Rhizobium-Agrobacterium
AMSI10 (AY635901) 916 98.5  Alcaligenes defragrans TJ4 (AF508102) Bordetella
98.5  Alcaligenes defragrans N1 (AF508100)
AMF1 (AY635902) 536 100  Ascomiceto no cultivado (AB074659) Ascomycota (Eukarya)
99.4  Fusarium culmorum UPSC 1981, Penicillium

sp. CMW8605, Neocomospora vasinfecta
(AF548073, AF434694, NV32414)

* Similitiud entre secuencias (%) comparadas con las disponibles en las bases de datos EMBL y Genbank.”
Los grupos taxondmicos estan definidos en el Ribosomal database Project. © Los numeros de acceso de las

secuencias al Genbank y EMBL se indican entre paréntesis.

En resumen, cuatro de las cepas aisladas pertenecieron al subgrupo de las a-
Proteobacterias (géneros Sphingomonas, Labrys y Ochrobactrum), dos a las f-

Proteobacterias (géneros Alcaligenes y Achromobacter) y tres a las y-Proteobacterias
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(géneros Stenotrophomonas, Pseudoxanthomonas y Pseudomonas), y una al grupo
Cytophaga-Flexibacter-Bacteroides (CFB) (familia Flavobacteriaceae). La cepa fungica

pertenecio al grupo Ascomycota (género Fusarium o Penicillium).

4.4 CARACTERIZACION DE LA CAPACIDAD DEGRADADORA DE HAPS DE
LAS CEPAS AILADAS

Se evalu¢ la capacidad degradadora de HAPs de cada una de las cepas microbianas
aisladas (AMS1-AMSI10 y AMF1). En primer lugar se estudi6 su capacidad degradadora
por medio de la aparicién o no de halos en placas esprayadas con HAPs (apartado 4.3.2).
Para verificar la capacidad biodegradadora de HAPs de las cepas aisladas se llevaron a
cabo unos experimentos de biodegradacion de HAPs en medio mineral liquido (BHB) con
la mezcla de 5 HAPs a la misma concentracion final que en el consorcio AM, y en las

mismas condiciones de incubacidn descritas para el consorcio AM.

Como puede verse en la tabla 2.13 la cepa AMS7 fue la cepa que mostrd la mejor
capacidad degradadora de HAPs, y ademds, desarrolld halos evidentes de presunta
degradacién en placas de agar mineral esprayadas con fenantreno y antraceno, mientras
que también generdé pigmentacion marrén en placas de agar mineral con fluoreno,
fluoranteno y pireno. No obstante, el comportamiento de la cepa AMS7 en agar mineral y
HAPs no es del todo coincidente con el consorcio AM, ya que este ultimo era capaz de
desarrollar halos de presunta degradaciéon con los 5 HAPs (fig. 2.7). La cepa flingica

AMF1 crecio en placas con agar mineral y HAPs pero no fue capaz de generar halos.

Los ensayos de biodegradacion de HAPs en medio liquido mostraron que
solamente las cepas bacteriana AMS7 y la cepa fungica AMF1 pudieron degradar los 5
HAPs de forma evidente (tabla 2.13) aunque no en la misma magnitud que el consorcio
AM, el cual degrad¢ la totalidad de los HAPs. Sin embargo, es destacable la degradacion
producida por AMS7 a nivel del fluoreno, fenantreno y antraceno (98-99%) y la
degradacion significativa de fluoranteno y pireno (63% y 25 % de biodegradacion
respectivamente). Las cepas AMS1 y AMS6 unicamente degradaron una proporcion
insignificante de fluoreno, mientras que las cepas AMS2, AMS3 y AMS4 degradaron

ligeramente el fluoreno y el fenantreno.
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Tabla 2.13 Biodegradacion (%) de HAPs por las cepas aisladas y el consorcio AM a los 15 dias de

incubacion.

Cepa Fluoreno® Fenantreno Antraceno Fluoranteno Pireno
AMSI 6 0 0 0 0
AMS2 34 13 0 0 0
AMS3 43 16 0 0 0
AMS4 20 6 0 0 0
AMSS5 0 0 0 0 0
AMS6 8 0 0 0 0
AMS7 98 98 99 63 25
AMSS8 0 0 0 0 0
AMS9 0 0 0 0 0
AMSI10 0 0 0 0 0
AMSI11 46 21 4 26 24
Consortium AM 100° 100 100 100 100

* Media aritmética de muestras por duplicado. El coeficiente de variacion fue inferior al 10%." La

concentracion final de HAPs estaba por debajo del limite de deteccion (1 pg'ml™).

4.5 ESTUDIO DEL CONSORCIO AM POR DGGE

4.5.1 Perfil de DGGE del periodo de incubacion del consorcio AM

El consorcio AM se subcultivo cada 15 dias y el principal periodo de degradaciéon
de HAPs se encontro en los primeros 6 dias de incubacidn conjuntamente con un cambio
de las poblaciones microbianas heterotrofas y degradadoras de HAPs (fig. 2.6). Por lo tanto
se llevd a cabo un estudio del consorcio AM mediante DGGE de 16S rRNA total
amplificado por PCR a partir del DNA gendémico del consorcio a los 3, 6 y 15 dias de
incubacion. La comparacion de los tres perfiles de DGGE (fig. 2.8) reveld que existia un
perfil similar a lo largo del periodo de maxima degradacion (3 y 6 dias) con 4-5 bandas
detectables. Sin embargo, se encontraron hasta 8 bandas en el perfil de DGGE

correspondiente a los 15 dias de incubacion, en el punto final del periodo de incubacion.
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Fig. 2.8. Analisis de DGGE de fragmentos de 16S rDNA amplificados por PCR a partir del DNA genémico
del consorcio AM a lo largo de los 15 dias de incubacion, y de las cepas aisladas degradadoras de HAPs.
Carril 1, consorcio AM (3 dias de incubacion); carril 2, consorcio AM (6 dias de incubacién); carril 3,
consorcio AM (15 dias de incubacidn); carriles 4-9: cepas degradadoras AMS7, AMS1, AMS3, AMS4,
AMS2 y AMS6, respectivamente.

Aunque la diversidad fue mas elevada hacia el final del periodo de incubacion, es
interesante comentar, que durante todo el periodo de incubacion (inicio y fin) siempre se

encontraron 2 bandas coincidentes de DGGE (las bandas AMB3 y AMB4)
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4.5.2 Caracterizacion por DGGE del consorcio AM a los 15 dias de incubacion

Tal y como puede observarse en la figura 2.8 se detectaron 8 bandas en el consorcio
AM a los 15 dias de incubacién. Solamente se pudieron secuenciar 6 bandas de DGGE ya

que no fue posible la reamplificacion de las bandas B2 y B5 por PCR.

Tabla 2.14. Similitud de las secuencias obtenidas a partir de las bandas de DGGE del

consorcioAM.
Long. Sim. Secuencia de mayor similitud b
Grupo taxondmico
(pb)  (%)* (n° acceso de EMBL/Genbank)
AMBI1 (AY635885)° 579 99.6  Flavobacteriaceae strain. 2 (AB024308) Cytophaga grupo 1
AMB3 (AY635886) 586 99.8  Alcaligenes defragrans TJ4 (AF508102) Bordetella

99.8  Alcaligenes defragrans N1 (AF508100)
AMB4 (AY635887) 560 99.6  Pandoraea pnomenusa 38742 (AY268170) Burkholderia
AMB4a (AY635891) 504 99.4  Alcaligenes defragrans TJ4 (AF508102) Bordetella
99.4  Alcaligenes defragrans N1 (AF508100)
AMBG6 (AY635888) 585 98.1  Aminomonas aminovorus C2A1 (AY027801) Nitrosomonas

AMB7 (AY635889) 559 100  Alcaligenes sp. PNCB-1 (AY090020) Bordetella
100  Alcaligenes sp. str. 151 (AJ002802)
AMBS (AY635890) 541 98.1  Ultramicrobacterium sp. 12-3 (AB008507) Xanthomonas

98.1  Pseudoxanthomonas sp. UR374 (AY124375)

* Similitiud entre secuencias (%) comparadas con las disponibles en las bases de datos EMBL y Genbank.

bGrupos taxondmicos definidos en Ribosomal Database Project (http://rdp.cme.msu.edu/index.jsp). ‘Los

numeros de acceso de las secuencias al Genbank y EMBL, se indican entre paréntesis.

Todas las bandas de DGGE mostraron una gran similitud en secuencia (98-100%)
respecto a las secuencias disponibles en las bases de datos Genbank y EMBL. Como se
muestra en la tabla 2.14 se encontraron cuatro bandas pertenecientes a las [-
Proteobacterias (géneros Alcaligenes, Pandorea y Aminomonas), una banda perteneciente
a las y-Proteobacterias (género Ultramicrobaterium o Pseudoxanthomonas) y otra

perteneciente a las CFB (familia de las Flavobacteriaceae).

Las bandas AMB3, AMB4, AMB7 y levemente AMBS8 siempre fueron detectadas
en los perfiles de DGGE durante los tres intervalos de tiempo analizados (3, 6 y 15 dias).
Asimismo, la banda AMB4a estaba presente durante el tercer y sexto dia de incubacion,

pero no en el decimoquinto dia. Esta banda (AMB4a) era un 99,4% similar a Alcaligenes
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defragrans TJ4 (AF508102) una bacteria desnitrificante y degradadora de fenol en

condiciones aerobicas.

Las cepas degradadoras de HAPs (tabla 2.13) fueron analizadas por DGGE para
determinar si comigraban con alguna de las bandas de DGGE del consorcio AM (fig. 2.8).
Solamente dos de las cepas degradadoras (AMS2 y AMS6) mostraron bandas comunes con
el perfil de DGGE del consorcio AM (bandas AMB1 y AMBS) a los 15 dias de
incubacion. Sin embargo, la banda AMBS8 también fue detectada con leve intensidad al
tercer y sexto dia. La cepa AMS7, que fue la que mostré mayor poder degradador de HAPs
(tabla 2.13), transformando los 5 HAPs de la mezcla, no se encontré en ninguno de los
perfiles de DGGE del consorcio AM. No obstante, esto podria ser debido a que la cepa
AMST7 no era detectable por DGGE (fig. 2.8, carril 4) cuando se utilizé un gradiente de
formamida:urea de 40-60%, que era el Optimo para una buena diferenciacion de las bandas
para el consorcio AM. La cepa AMS7 si que era detectable por DGGE en gradientes
desnaturalizantes de 20-80% ubicandose entre las bandas AMB6 y AMB7, pero no
comigraba con ninguna banda del consorcio AM y las otras cepas degradadoras. En
realidad, la baja resolucién que se obtenia utilizdndose un gradiente desnaturalizante de
formamida:urea del 20-80%, oblig6 a utilizar el de 40-60% aunque la cepa AMS7 no fuera
detectable.

4.6 LIBRERIAS DE CLONES DE GENES 16SrRNA Y 18S RRNA.

Se construyeron 2 librerias de clones recombinantes a partir de la amplificacion por
PCR, de los genes que codifican para el 16S rRNA (inserto de 1500 pb) y 18S rRNA
(inserto de 600 pb), en muestras de DNA gendémico del consorcio AM a los 15 dias de
incubacién. Se obtuvieron 50 clones recombinantes en la libreria de 16S rRNA y 25 clones
en la libreria de 18S rRNA. Todos los clones fueron analizados por restriccién enzimatica

mediante las endonucleasas Taql (clones 16S rRNA) y Alu I (clones 18S rRNA).

4.6.1 Libreria de genes 16S rRNA

En la figura 2.9 puede verse un ejemplo de perfiles de restriccion, resultantes para
los clones recombinantes de la libreria de genes 16S rRNA. Se secuenciaron clones

representantes de cada uno de los perfiles de restriccion diferentes.
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1234 56789101112

Fig. 2.9. Digestion enzimatica de los clones de la libreria de genes de 16S rRNA (ARDRA) con la
endonucleasa Taq I. Gel de agarosa Nusieve al 3% (p/v) donde el carril 0 representa el marcador y los

carriles del 1-11 representan a los clones AM1C-AM11C. Las flechas indican perfiles de restriccion distintos

(AM1C, AM2C, AM3C, AM9C y AM10C).

Se obtuvieron 5 patrones de restriccion diferentes, confirmados por secuenciacion,
en la libreria de genes 16S rRNA. Las secuencias resultantes se pueden ver en la tabla
2.15, y representaban secuencias pertenecientes a los subgrupos de las o- y B-
Proteobacterias y al grupo de las Cytophaga-Flexibacter-Bacteroides (CFB), representados
por los géneros Sphingomonas, Aminomonas, Alcaligenes y a una cepa no cultivable del
grupo CFB. Las secuencias en general mostraron una elevada similitud que oscil6 entre el
98% vy el 99,6%, excepto para el clon AMC10 que tuvo una secuencia con una similitud

maxima del 95% respecto a un clon ambiental no clasificado).

El 84 % de los clones (50 clones) pertenecieron a las P-Proteobacterias,
representado por los perfiles de restriccion equivalentes los clones AMC1, AMC3, AMC9
y AMCI15, y sorprendentemente ninguno de ellos tenia secuencias coincidentes con alguna
de las cepas aisladas. En realidad, los clones AMC3 y AMCI15 representaban dos perfiles
de restriccion fue detectado en el 52% del total de clones de la libreria. Sin embargo, el

clon AMC2, que representaba tan sdlo el 4 % de la libreria de 16S rRNA, con un total de 2
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clones (tabla 2.15), contenia una secuencia coincidente con la cepa AMS7, la principal

cepa degradadora de HAPs.

Tabla 2.15. Similitud de las secuencias obtenidas en las librerias de clones recombinantes con

genes 16S rRNA y 18S rRNA.

Clon Prop. Long. Sim. Secuencia de mayor similitud Grupo
clones (pb) (%)* (n°acceso de EMBL/Genbank) taxondmico®
AMCI1 (AY635878 ) ¢ 10/50° 1540  99.1  Achromobacter xylosoxidans subsp. Bordetella

xylosoxidans, (AF411021)
99.1  Achromobacter xylosoxidans (AF411019)

AMC2 (AY635879) 2/50 880 98.2  Sphingomonas sp. S-3 (AB040739) Sphingomonas

AMC3 (AY635880) 16/50 1008  98.0  Aminomonas aminovorus C2A1 Methylophilus
(AY027801)

AMC9 (AY635881 ) 6/50 808 99.6  Alcaligenes sp. DT (AF451852) Bordetela

AMCI10 (AY635882) 4/50 804 95.4  Bacteria de rizosfera (AJ252591) Lewinella

AMCI15(AY635883) 10/50 818 98.6  Aminomonas aminovorus C2A1 Methylophilus
(AY027801)

AMCF1° (AY635884) 25/25 536 100  Ascomiceto no cultivado (AB074659) Ascomycota

99.4  Fusarium culmorum UPSC 1981 (Eukarya)

(AF548073)

99.4  Penicillium sp. CMW8605 (AF434694)
Neocomospora vasinfecta (NV32414)

* Similitiud entre secuencias (%) comparadas con las disponibles en las bases de datos EMBL y Genbank.
®Grupos  taxonomicos  definidos en la  institucion de Ribosomal Database  Project

(http://rdp.cme.msu.edu/index.jsp). © Los nimeros de acceso de las secuencias al Genbank y EMBL, se

indican entre paréntesis.’.Proporcion en el total de la libreria AMCF1 fue el tnico representante encontrado

en la libreria de genes de 18S rRNA.

4.6.2 Libreria de genes 18S rRNA

Solamente se encontr6 un tipo de secuencia en la libreria de clones de genes 18S
rRNA. Todos los clones mostraron el mismo perfil de restriccion con Alu I, y la
secuenciacion al azar de 10 clones mostr6 la misma secuencia. Esta secuencia,
representada por el clon AMCFI, fue la misma que la encontrada para el hongo aislado
(AMF1) degradador de HAPs con un 100% de similitud a un ascomiceto no cultivable
(AB074659) y un 99,4% de similitud con Fusarium culmorum (AF548073). Teniendo en

cuenta que las esporas encontradas por microscopia electronica de barrido (fig. 2.5) se
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correspondian al género Fusarium, y que estas esporas eran idénticas a las encontradas en
el hongo degradador (idéntico al clon AMCF1), se pudo concluir que el hongo degradador

del consorcio pertenecia al género Fusarium.
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5 DISCUSION

Se ha llevado a cabo un estudio y seguimiento de los cambios poblacionales de la
poblacién heterdtrofa y degradadora de HAPs del consorcio AM, y se han identificado y
clasificado taxondmicamente los componentes obtenidos AM mediante técnicas

dependientes e independientes de cultivo.

El objetivo inicial fue establecer el tiempo de incubacion mas adecuado para llevar
a cabo el estudio de la diversidad microbiana mediante tres estrategias diferentes:
aislamiento en placa, DGGE vy libreria de clones de genes rRNA. Finalmente se eligi6 el
decimoquinto dia de incubacidn, coincidente con el momento del subcultivo en medio
fresco, ya que se observd que este presentaba la mayor poblacién microbiana (fig. 2.6b) y
el mayor nimero de bandas de DGGE (fig. 2.8). Este hecho es coincidente con otros
trabajos como el de Van Hamme ez al. (2000), donde se encuentra la mayor diversidad de
organismos de un cultivo mixto bacteriano incubado en una mezcla de hidrocarburos del

petrdleo, al final del periodo de incubacion.

Se han analizado un total de 23 secuencias de eubacterias (16S rRNA) y 2
secuencias de hongos (18S rRNA), que se han obtenido a partir de cepas aisladas, DGGE
de 16S rDNA vy librerias de clones de genes 16S rRNA y 18S rRNA. Concretamente se han
obtenido 11 secuencias diferentes en el aislamiento de cepas, 7 secuencias diferentes en el
estudio por DGGE, y 7 secuencias diferentes en la libreria de clones de genes rRNA. Es
importante destacar que las secuencias obtenidas por DGGE son bastante largas (550-580
pb) proximas a la méaxima longitud que permite esta técnica (Muyzer ef al., 1993; Yu y
Morrison 2004) englobando 3 regiones hipervariables (V3-V5) del gen de 16S rRNA. Este
hecho ha permitido que el estudio comparativo de las secuencias obtenidas a partir de las
cepas aisladas, DGGE, y libreria de clones se haya podido realizar en una regiéon de
solapacion bastante amplia y que engloba tres regiones hipervariables del gen de 16S

rRNA.

5.1 CEPAS AISLADAS DEL CONSORCIO AM

De las 11 cepas aisladas, 3 pertenecieron a los géneros Pseudomonas (AMS1),

Sphingomonas (AMST7) y Alcaligenes (AMS10) (tabla 2.12) los cuales son grupos
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importantes que se asocian a bacterias degradadoras de petrdleo o derivados (Van Hamme
et al., 2003). Sin embargo, en nuestro caso, de estas tres cepas solamente AMS7, la cual
tiene una secuencia de 16S rRNA con una similitud del 98,2% a Sphingomonas sp S3,
mostro capacidad de biodegradar los 5 HAPs ensayados (fluoreno, fenantreno, antraceno,
fluranteno y pireno). La cepa AMS3 que por similitud de secuencia se asigné al género
Stenotrophomnonas, degradd fluoreno (43%) y fenantreno (16%). Cabe decir que en otros
trabajos se han encontrado cepas pertenecientes al género Stenotrophomonas que son
capaces de degradar HAPs de tres, cuatro y hasta cinco anillos aromaticos (Juhasz et al.,
2000). También, dentro del género Ochrobactrum (cepas AMS4 y AMS9 de este trabajo
(tabla 2.12)) se encuentran cepas degradadoras de productos derivados del petroleo, entre
los cuales algunos HAPs (Van Hamme et al., 2000; Van Hamme et al, 2003). Sin
embargo, en nuestro caso las cepas AMS4 y AMS9 no han mostrado actividad
degradadora, o insignificante para ninguno de los 5 HAPs ensayados. La cepa AMSS,
asignada por similitud de secuencia al género Labrys, no degradé ninguno de los HAPs
ensayados. Hasta la fecha no se ha descrito en la literatura ninguna cepa degradadora de
HAPs perteneciente a este género. En relacion a la cepa AMS2, clasificada como una
Flavobacteriaceae del grupo de las CFB, y degradadora de fluoreno (34%) y fenantreno
(13%), es importante destacar que MacNaughton er al. (1999) encontraron 2
microorganismos pertenecientes al grupo CFB en un estudio de evaluacion de la aplicacion
de diferentes técnicas de biorremediacion en arenas contaminadas con crudo de petrdleo.
Asimismo, Whiteley y Bailey (2000) describieron que el grupo Cyfophaga-Flavobacterium
(perteneciente a las CFB) era predominante en un bioreactor industrial biodegradador de
fenol. En general los géneros encontrados en el consorcio AM fueron bastante coincidentes
con los descritos por Van Hamme et al. (2000) (Stenotrophomonas, Pseudomonas,

Ochrobactrum, Alcaligenes) en un cultivo mixto degradador de hidrocarburos del petroleo

En relacion a la caracterizacidn catabolica, solamente 5 de las 10 cepas bacterianas
aisladas fueron capaces de degradar en cierto grado alguno de los 5 HAPs de la mezcla
(fluoreno, antraceno, fenantreno, fluoranteno y pireno) (tabla 2.11). Las cepas AMS7
(Sphingomonas sp.) y AMF1 (Fusarium sp.) degradaron todos los HAPs de la mezcla, pero
en ningun caso en la misma extensioén que el consorcio AM. En realidad es conocido que
ciertas especies de hongos puedan degradar parcialmente, oxidar cometabdlicamente o

mineralizar incluso los HAPs (Cerniglia et al., 1992; Sutherland et al, 1992) y en
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particular también se han encontrado especies de Fusarium con actividad degradadora de
HAPs (Potin ef al., 2004). Asimismo, Boonchan et al., (2000) demostraron que co-cultivos
definidos de bacterias y hongos podian mineralizar cantidades significativas de

benzo(a)pireno por procesos de cometabolismo en presencia de pireno.

Es importante destacar que el 90% de las cepas aisladas pertenecian al grupo
filogenético de las Proteobaterias, y un 10% al grupo CFB. Concretamente, el 40% de las
cepas pertenecian a la subclase de las a-Proteobacterias, el 30% a las y-Proteobacterias y el

20% de las cepas pertenecieron a la subclase de las B-Proteobacterias.

5.2 ESTUDIO POR DGGE DEL CONSORCIO AM

Las bandas de DGGE AMB4 (similar en un 99,6% con Pandorea pnomenusa) y
AMBT7 (100% similar a Alcaligenes sp. cepa 151) que fueron detectadas a los 3, 6 y 15 dias
de incubacidn, no coincidieron en secuencia (en el rango de 550 pb que comprende los
dominios hipervariables V3-V5 del gen 16S rRNA) con ninguna cepa aislada, pero podrian
tener alguna funcion importante, en el consorcio AM, durante el periodo de degradacion de
HAPs del cultivo (0-6 dias fig. 2.6 a). Hasta la fecha no se han descrito cepas degradadoras
de HAPs pertenecientes al género Pandorea, aunque esto no supone necesariamente que la
banda AMB4 no esté implicada indirectamente en la degradacion de HAPs, ya que también
podria utilizar los metabolitos resultantes de la degradacion de los HAPs parentales
producidos por otros componentes microbianos del consorcio como la cepa bacteriana
AMS7 y la cepa fungica AMF1. En el periodo de maxima degradacion de HAPs también
fue detectada la banda AMB4a (94% de similitud con Alcaligenes defragrans) la cual no se
detecté en el dia 15 (punto temporal del estudio comparativo entre técnicas), y en
consecuencia AMB4a también podria pertenecer a una cepa potencialmente degradadora
de HAPs. En realidad, el género Alcaligenes contiene cepas con actividad degradadora de

HAPs (Van Hamme et al., 2003).

De un total de 6 bandas de DGGE identificadas, el 83% pertenecieron al grupo de
las Proteobacterias (66% a la subclase B-Proteobacteria y un 16% de las bandas
pertenecientes a la subclase de las y-Proteobacterias) y el 17% pertenecieron al grupo
filogenético de las CFB. Los datos de DGGE que se han obtenido para el consorcio AM

son bastante similares respecto a los componentes microbianos que encontraron Kanaly et
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al., (2000) en un consorcio degradador de benzo(a)pireno. Concretamente, Kanaly et al.
(2000) encontraron 10 bandas de DGGE, de las cuales el 80% pertenecian al grupo de las
Proteobacteria (20% de las bandas pertenecientes a las subclase a-Proteobacterias, 50% a
las B-Proteobacterias y el 10% a las y-Proteobacterias), un 10% pertenecientes a los

Cytophagales (grupo CFB) y un 10% pertenecientes a los Actinomicetos.

En el presente estudio, 3 de las bandas de DGGE (AMBS, AMB1 y AMB3)
coincidieron en secuencia con 3 de las 10 cepas bacterianas aisladas (AMS6, AMS2 y
AMS10). Recientemente, también se han descrito proporciones similares de secuencias
coincidentes obtenidas por DGGE y aislamiento de cepas. Frontera et al., (2002), en un
consorcio microbiano degradador de hopanos y otros biomarcadores, obtuvieron 10 cepas
aislables (cultivables) y un perfil de DGGE complejo con 15 bandas resueltas. Seis de las
15 bandas (aproximadamente el 30%) eran coincidentes con cepas aisladas del consorcio.
Sin embargo, este estudio, se llevd a cabo con fragmentos de 16S rDNA amplificados de
323 pb de longitud (para el DGGE) conteniendo Gnicamente una region hipervariable (V9)
del gen 16S rRNA que se compard con las cepas aisladas. En nuestro estudio se ha
comparado una region mayor (588 pb), conteniendo tres regiones hipervariables (V3-V5)
del gen 16S rRNA, que recientemente han sido recomendadas para estudios de DGGE de
fragmentos largos de 16S rDNA (Yu y Morrison, 2004) y, ademas, se han comparado las
secuencias obtenidas mediante tres metodologias (DGGE, aislamiento de cepas y libreria

de genes rRNA).

5.3 ESTUDIO DEL CONSORCIO AM POR LIBRERIAS DE CLONES

La subclase de las B-Proteobacterias fue el grupo filogénetico predominante en la
libreria de clones de genes 16S rRNA (64% de las secuencias diferentes encontradas en la
libreria) de la misma forma que en el DGGE. Un 16% de las secuencias diferentes que se
han encontrado, pertenecieron tanto al grupo de las CFB como a la sibclase de las o-
Proteobacterias. Es importante destacar, que solamente 2 de las secuencias, representadas
por los clones AMC1 y AMC2 que representan tan solo el 24% de los clones de la libreria
de genes 16S rRNA, son coincidentes con otras técnicas, mientras que, el 76 % de los
clones de la libreria representados por clones AMC3, AMC9, AMCI10 y AMCI15 no
coinciden con otras secuencias obtenidas en este estudio. Sorprendentemente, se detectd

unicamente, una coincidencia entre las técnicas independientes de cultivo (DGGE y
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libreria clones), entre el clon AMCI1,que representa el 20% de la libreria, y la banda de

DGGE AMB?7.

5.4 COMPLEMENTARIEDAD DE LAS TECNICAS DEPENDIENTES E
INDEPENDIENTES DE CULTIVO

Se detect6 una baja frecuencia de secuencias coincidentes entre técnicas
independientes de cultivo (que derivan de la amplificacion de genes 16S rRNA a partir del
DNA total del consorcio). Esto, podria ser debido a la utilizacion de diferentes cebadores
(tabla 2.7), a posibles amplificaciones preferentes de ciertos DNA moldes o a otras
limitaciones inherentes de las técnicas dependientes de la PCR, asi como de cada una de
las 2 técnicas en particular (apartado 1.1.6.2.7) (Dunbar ef al., 1997; Dunbar et al., 1999;
Head ef al., 1998). El clon AMC2, que solamente representaba al 4% de la libreria, fue la
unica secuencia de la libreria coincidente con alguna cepa cultivable (fig. 2.10), y en
concreto con la cepa AMS7, la que mostré un mayor potencial degradador de HAPs (tabla
2.13). Esta falta de coincidencia existente entre las secuencias derivadas de cepas aisladas
y librerias de clones de genes 16S rRNA, también ha sido observada en otros trabajos,
como en el caso de Vainio et al. (1997), donde no se encontrd ninguna secuencia
coincidente entre las 2 técnicas (libreria de clones y cepas cultivadas). Sin embargo,
también existen estudios con resultados coincidentes entre las dos metodologias, como es
el caso de Massol et al. (1997) que encuentraron en una comunidad microbiana de células
fijas degradadoras de HAPs de un reactor biologico, que un 90% de las cepas aisladas eran

coincidentes con un 33% de las secuencias derivadas de una libreria de clones.

Las secuencias obtenidas por DGGE y cepas cultivables incluyeron mas casos
coincidentes entre técnicas, que las secuencias obtenidas en la libreria de clones. De este
modo, por DGGE, 4 de las 7 bandas obtenidas, las bandas AMB1, AMB3, AMB7 y
AMBS, coincidieron con secuencias obtenidas a partir de las cepas aisladas y de la libreria
de clones (fig. 2.14), mientras que en el caso de las cepas cultivables, el 40% de las
secuencias, en particular las cepas AMS2, AMS6, AMS7 y AMSI10 también fueron

coincidentes con secuencias obtenidas a partir de DGGE y libreria de clones.
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Tabla 2.16. Secuencias finales de genes 16S rRNA y 18SrRNA encontradas en las diferentes

metodologias.
Grupo Cepas Libreria de Bandas Coincidencias  Consorcio
aisladas® clones® DGGE"  por secuencia® AMP

a-Proteobacteria 4 1 0 1 4
B-Proteobacteria 2 4 4 2 8
y-Proteobacteria 3 0 1 1 3
CFB* 1 1 1 1 2
Ascomycetos 1 1 ND? 1 1
Total 11 7 6 6 18

“CFB: grupo Cyfophaga-Flexibacter-Bacteroides. ° Ntumero de secuencias diferentes encontradas. ©
Secuencias coincidentes entre técnicas. No se encontrd ninguna coincidencia triples (entre las tres

técnicas). “ND: no determinado

Como puede observarse en el arbol filogenético que se muestra en la figura 2.10,
construido con una region de solapamiento de 550 pb para todas las secuencias de 16S
rRNA que se han obtenido en este estudio, se han detectado 6 casos de secuencias
coincidentes entre métodos: AMB8=AMS6, AMBI=AMS2, AMB3=AMSI10,
AMB7=AMCI1, AMC2=AMS7. En ninguno de los casos se ha detectado una coincidencia

triple entre los tres métodos.

El grupo filogenético de las Proteobacterias es dominante en el consorcio AM , con
un 83% de las secuencias totales, mientras que un 11% de las secuencias pertenecieron al
grupo CFB y un 6% al hongo ascomiceto. En particular dentro de las Proteobacterias, la
subclase de las a-Proteobacterias representa un 22% de las secuencias, las f-
Proteobacterias representa un 44% de las secuencias y las y-Proteobacterias representan un
17% de las secuencias. Las proporciones totales de los grupos taxonémicos encontrados,
resultantes de las secuencias obtenidas a partir de todos los métodos utilizados, no fueron

coincidentes con las encontradas en cada método en particular.
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Fig 2.10. Arbol filogenético construido por Neighbor-Joining (apartado 3.14) a partir de una region de 550
pb que engloba las regiones hipervariables V3-V5, y que muestra las relaciones filogenéticas entre las
secuencias de genes 16S rRNA que se han obtenido a partir de las cepas aisladas (AMSx), DGGE (AMBx) y
libreria de clones (AMCx) y secuencias disponibles en el GenBank. La distancia filogénetica entre
secuencias se calculd con el algoritmo Jukes Cantor. Los valores de Bootstrap suoperiores a 50%, obtenidos
de un total de 1000 réplicas (valor de Bootstrap = 1000), se muestran en las ramas del arbol. El arbol tiene
como raiz a Aquifex pyrophilus. Las flechas indican coincidencias entre secuencias.
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Como puede verse en la tabla 2.16, las B-proteobacterias eran dominantes (66% y
57% de las secuencias) por DGGE vy libreria de clones respectivamente, mientras que
solamente representaban un 20% de las cepas aisladas. Sucedié lo contrario con las
subclases a- y y-Proteobacteria, las cuales fueron mucho mas frecuentes entre las cepas
cultivables. El grupo de las CFB se encontrd en las tres metodologias, aunque en una

frecuencia menor.

No se han encontrado secuencias pertenecientes al grupo de los actinomicetos como
por ejemplo los géneros Rhodococcus y Arthrobacter, ni especies del género
Mycobacterium, a pesar de ser grupos conocidos por su potencial degradador de HAPs,
especialmente, de mas de tres anillos. (Kanaly y Harayama, 2000; Van Hamme et al.,
2003). Esto podria ser debido a la falta de superficies colonizables en los enriquecimientos
clésicos realizados en medio liquido. Segtn un estudio de Bastiaens et al., (2000), donde se
comparan técnicas clasicas de enriquecimiento (como en el consorcio AM) con una nueva
metodologia en que se adicionan al medio liquido superficies hidrofébicas donde se
adsorben los HAPs, se concluye que el sustrato fisico en el cual estd ubicado el HAPs
(liquido en enriquecimientos tradicionales, e hidrofébico en la nueva metodologia)
condiciona el tipo de diversidad microbiana que se selecciona. De este modo se
encontraron principalmente especies de Sphingomonas en los enriquecimientos
tradicionales con HAPs, mientras que en los enriquecimientos donde se utilizaron las
superficies hidrofobicas con los HAPs adsorbidos en ellas, exclusivamente se encontraron
especies de Mycobacterium. Estas observaciones coinciden con los resultados obtenidos
por Stach y Burns (2002), donde se compara la diversidad microbiana encontrada en
enriquecimientos con HAPs, tanto por metodologia cldsica, como por enriquecimientos
donde se ha estimulado la formacion de biofilms. Sin embargo, en ciertas ocasiones se ha
conseguido aislar cepas degradadoras del género Mycobacterium a partir de técnicas
clasicas de enriquecimiento (Kanaly et al., 2000; Sabaté et al., 1998). En consecuencia y
debido a que en el presente estudio no se han utilizado cebadores especificos para estos
grupos de microorganismos, no se puede descartar de forma definitiva la presencia de estos

grupos bacterianos.

Los resultados obtenidos en este estudio, indican que los métodos dependientes de

cultivo contribuyen con un elevado nimero de secuencias no coincidentes (siete) en el
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analisis de los componentes microbianos del consorcio AM, mientras que las técnicas
independientes de cultivo analizadas, DGGE y libreria de clones, generan solamente dos y
cuatro secuencias unicas o no coincidentes, respectivamente. Asimismo, unicamente el
40% de las cepas aisladas fue identificada por alguno de los dos métodos moleculares
independientes de cultivo utilizados. En otro estudio comparativo entre técnicas, para la
determinacion de la diversidad de cuatro comunidades microbianas de suelo, Dunbar et al.,
(1999) encontraron unos resultados similares respecto al porcentaje de cepas aisladas
(41%) que también fueron identificadas, por lo menos, mediante una técnica molecular
independiente de cultivo. Por lo tanto, los microorganismos cultivables podrian representar
una fraccion significante de la poblacion total presente en el consorcio AM. En referencia a
la importancia de los microorganisos cultivables en el total de la diversidad de una
comunidad microbiana, Pearce et al. (2003) también han observado la relevancia de la
fraccion microbiana cultivable en la diversidad de una comunidad bacterioplancténica,

estudiada con métodos dependientes e independientes de cultivo.

Se han identificado 19 secuencias microbianas diferentes como componentes
microbianos del consorcio AM. Esta elevada diversidad del consorcio AM, supone uno de
los casos con mayor numero de componentes identificados en un consorcio microbiano
obtenido por cultivos de enriquecimientos clasicos en el laboratorio. En realidad, hasta la
fecha la mayor parte de consorcios microbianos descritos contienen menos componentes
microbianos que los que se han descrito en el consorcio AM (Sugiura et al., 1997; Kanaly
et al., 2000; Van Hamme et al., 2000; Mishra et al., 2001; Frontera et al., 2002; Stach y
Burns, 2002). La gran diversidad encontrada es debido a la utilizacion y
complementariedad que han presentado las tres metodologias que se han llevado a cabo en
este trabajo. Asimismo, no debe descartarse que la diversidad real del consorcio AM sea
superior a la aqui descrita debido a las limitaciones inherentes que pueden presentar las
técnicas moleculares (apartado 1.1.6.2.7), asi como las limitaciones propias de las técnicas

de cultivo (apartado 1.1.6.1).

Si la caracterizacion taxondémica de un consorcio microbiano presenta un elevado
grado de complejidad, su caracterizacion catabdlica aun puede presentar mayores
dificultades (Dejonghe et al., 2003). Aunque la caracterizacion catabolica del consorcio

AM no ha sido el objetivo de este trabajo, se hace necesario un cierto grado de discusion.
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Los cultivos de enriquecimiento a partir de muestras naturales cultivadas con
ciertos productos del petréleo o con algunos componentes especificos, producen tras
numerosos subcultivos en medio fresco y sustrato renovado, consorcios no definidos pero
metabolicamente especializados. El resultado es una poblacion microbiana seleccionada de
forma natural, principalmente debido a su cooperacidn metabodlica en la degradacion de la
mezcla o producto suministrado como fuente de carbono y energia inicial. Esta poblacion
tiene una eficiencia potencialmente mayor en degradar compuestos conocidos y
desconocidos de la mezcla, o sustrato utilizado como fuente de carbono y energia. Como
ejemplos de cooperacion microbiana, en un consorcio microbiano se han descrito
fendmenos de cometabolismo, generacion y aporte de factores de crecimiento al cultivo,
solubilizacion de sustratos y eliminacion de metabolitos téxicos por ciertos
microorganismos (Gibson y Subramanian, 1984; Bouchez et al., 1995; Kanaly et al,
2002). Es importante destacar que debido a la cooperacion metabdlica existente en un
consorcio microbiano, en el consorcio AM se pueden haber seleccionado poblaciones
degradadoras de los HAPs parentales, pero también poblaciones degradadoras de
productos o metabolitos intermedios del catabolismo de los HAPs parentales, o
poblaciones degradadoras de productos finales de degradacién (dead-end products) que se
acumulan como resultado de procesos de cometabolismo (Bouchez et al., 1999; Grifoll et
al., 1995). Un claro ejemplo de cooperacion metabodlica se describe en una serie de trabajos
realizados por nuestro grupo de investigacion, donde primero, se detectd que la actividad
degradadora de fluoreno de Arthrobacter sp F101 era inhibida por la presencia de ciertos
metabolitos finales (basicamente fluorenona) de su propio metabolismo (Casellas et al.,
1997), pero si esta cepa se utilizaba en un co-cultivo conjuntamente con una cepa
degradadora de fluorenona como era Pseudomonas mendocina MC2, la degradacion del
fluoreno suministrado era completa y no se acumulaba fluorenona en el medio de cultivo.

(Casellas et al., 1998).

En el caso del consorcio AM, un consorcio que lleva mas de 7 afos
subcultivandose periddicamente cada 15 dias, el mantenimiento de su capacidad catabolica
y su elevado numero de componentes microbianos detectados (19), indican que la
poblacion microbiana no degradadora de HAPs también es beneficiosa para el consorcio y
que, en consecuencia, existen una serie de interdependencias complejas que se han ido

estableciendo en el consorcio. Aunque no seamos capaces de determinar la funcidén de cada
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uno de los microorganismos identificados en este estudio, es bastante factible que tras 260
subcultivos (con un factor de dilucion 1:100), todos los microorganismos identificados
tengan un nicho determinado en el sistema, ya que en caso contrario se habrian perdido por

el factor de dilucidn en cada subcultivo.

Recientemente se ha recomendado, para estudios de DGGE, la utilizacién de
secuencias de 16S rRNA que incluyan al menos 2 regiones hipervariables para mejorar la
validez filogenética de los resultados de diversidad y, concretamente, se recomienda la
utilizacién de las regiones hipervariables V3-V5 para el andlisis de fragmentos largos para
DGGE (Yu y Morrison, 2004). Este es uno de los primeros estudios en los que se
comparan secuencias amplias de genes 16S rRNA analizadas por DGGE que incluyan las
tres regiones hipervariables V3, V4 y V5, y donde ademaés, se comparan con secuencias de

16S rDNA obtenidas a partir de cepas aisladas y libreria de clones de 16S rDNA.

Los resultados de este trabajo indican la necesidad de utilizar distintas estrategias
para el andlisis de un consorcio microbiano, englobando técnicas dependientes e
independientes de cultivo. Este trabajo, corrobora otros trabajos donde se ha visto que la
diversidad de los consorcios microbianos es mas compleja de la que se habia descrito con

anterioridad. (Yang et al., 2001; Kanaly et al., 2002)
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6 CONCLUSIONES

1. Se ha caracterizado la diversidad microbiana de un consorcio degradador de
HAPs de forma polifasica con la utilizacion de técnicas dependientes de
cultivo: aislamiento de cepas y NMP, y técnicas independientes de cultivo:
analisis por microscopia, DGGE de 16S rDNA vy libreria de clones de 16S
rDNA.

2. Se han encontrado un total de 19 secuencias microbianas distintas
pertenecientes a las subdivisiones a-, B- y y-Proteobacteria, al grupo
Cytophaga-Flexibacter-Bacteroides (CFB) y un hongo del grupo
Ascomicota. El consorcio AM, es uno de los consorcios microbianos
obtenidos en laboratorio con un mayor numero de componentes

microbianos.

3. La divisiébn taxondomica de las Proteobacterias constituye el grupo

mayoritario con un 84% de las secuencias encontradas.

4. Se ha encontrado un 50% de las secuencias totales pertenecientes a la
subdivision de las p-Proteobacterias (Achromobacter, Alcaligenes,
Pandorea, Aminomonas), un 21% pertenecientes a las a-Proteobacterias
(Sphingomonas, Ochrobactrum, Labrys),un 14% a las y-Proteobacterias
(Pseudomonas, Pseudoxanthomonas, Stenotrophomonas), y un 10% a las

CFB (Flavobacterium y clon ambiental de la rizosfera).

5. La subdivision de las B-proteobacterias se ha encontrado en todas las
metodologias, pero principalmente en las técnicas independientes de cultivo
(DGGE vy libreria de clones), mientras que las subdivisiones o- y Y-
Proteobacteria se han encontrado principalmente entre las cepas aisladas.
No se han encontrado a-Proteobacterias por DGGE ni y-Proteobacterias en

la libreria de clones.

6. Unicamente la cepa bacteriana AMS7 y la cepa fiingica AMF1, de un total
de 11 cepas aisladas, degradan los 5 HAPs de la mezcla (fluoreno,

fenantreno, antraceno, fluoranteno y pireno), aunque no en la misma
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extension que el propio consorcio AM. Las cepas AMS2, AMS3 y AMS4
degradan levemente el fluoreno y el fenantreno, mientras que las cepas
AMSI1 y AMS6 apenas degradan el fluoreno. El resto de cepas no degradan
ninguno de los HAPs.

7. La cepa AMS7, perteneciente al género Sphingomonas, principal
degradadora de HAPs se encuentra también en la libreria de clones,
pudiéndose considerar por lo tanto, como un componente importante del
consorcio AM. Asimismo, las bandas de DGGE AMB3, AMB4 y AMB7,
pertenecientes a los géneros (Alcalienes y Pandorea), y detectables durante
todo el periodo de incubacién, asi como la banda AMB4a (Alcaligenes),
presente en el periodo de maxima degradacion de HAPs, podrian
representar microorganismos degradadores de HAPs o con funciones

importantes en el consorcio AM.

8. Se ha puesto de manifiesto que las diferentes metodologias utilizadas son
necesarias y se complementan entre si, encontrandose una mayor diversidad
microbiana en conjunto que la encontrada de forma individual con cada una

de las técnicas.
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“No basta saber, se debe también aplicar. No es
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Johann Wolfgang von Goethe



Introduccion

1 INTRODUCCION
11 EL SUELO

1.1.1 Estructura y componentes del suelo

El suelo se define como la parte superior de la corteza terrestre, y se trata de un
sistema formado por componentes minerales (meteorizacion de las rocas), componentes
organicos (humus y derivados, biomasa viva y muerta), gas (aire en el espacio existente en
los poros), y agua envolviendo particulas y el espacio capilar. El suelo constituye la
interfaz entre la tierra, el aire y el agua, lo que le confiere la capacidad de desempefiar
tanto funciones naturales como de uso antropogénico.

Microorganismos
en film acuoso

)

Particulas recubiertas de
moléculas humicas y
exopolimeros microbianos

Menisco Materia organica:
acuoso complejos de arcilla y
materia organica
Arcilla
Hifa fingica
(T Microcolonia

Fig. 3.1. Esquema de la disposicion en el espacio de los agregados constituyentes de un suelo.

Segtin las proporciones de arenas (2-0,05 mm didmetro), limos (2-50 um de
diametro), arcillas (inferior a 2 um de didmetro) y materia organica, principalmente humus
y derivados, existe una gran variedad de tipos diferentes de suelos. Los componentes
minerales y la materia organica se distribuyen en el espacio generando una estructura
porosa (fig. 3.1). Los poros pueden contener agua o aire, de manera que existen tres fases:

solida, liquida y gaseosa. El agua contenida en los poros del suelo contiene sales minerales
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y nutrientes y es el medio en el cual se puede desarrollar la actividad metaboélica de los
microorganismos que lo colonizan. El contenido en agua de un suelo puede oscilar

enormemente, afectando dicha actividad.

1.1.2 Las poblaciones microbianas

La red de poros formada como resultado de la asociacion de las particulas
minerales (arenas, limos y arcillas) y la materia organica (fig. 3.1), muestra una gran
variedad de tamafios y espacios, lo que condiciona el tipo y la diversidad de las
poblaciones microbianas existentes (Sessitsch ef al., 2001). En términos generales se
encuentran del orden de 10°-10° bacterias cultivables por gramo de suelo, mientras que los
hongos se encuentran en dos o6rdenes de magnitud menos como unidades formadoras de
colonias, pero representan una parte importante de la biomasa del suelo (Alexander, 1977;
Atlas y Bartha 1997). Sin embargo, la estructura de la poblacion microbiana en los
microhabitats (poros) del suelo, atn sigue siendo poco conocida (Sessitsch et al., 2001), y
ademads se estima que tan solo un 0,1-1% de los microorganismos son cultivables (Amann
et al, 1995). La organizacion estructural de las particulas del suelo, confiere una
heterogeneidad espacial para los microorganismos, que se caracteriza por la presencia de
diferentes sustratos, nutrientes, concentraciones de oxigeno, contenido de agua liquida, asi
como de un pH variable (Ladd ez al., 1996). Este hecho implica que en un suelo se puedan
encontrar una gran variedad de poblaciones microbianas con capacidades metabdlicas
distintas, condicionadas también por la biodisponibilidad de las distintas fuentes de
carbono y energia, que a su vez esta condicionada por las caracteristicas fisicoquimicas

propias de cada suelo (Késtner, 2000b).

La capacidad metabdlica de las poblaciones microbianas, frente a los contaminantes
presentes en un suelo, es el fundamento sobre el que se sustenta la tecnologia de la
biorremediacion (Alexander, 1999). Generalmente, en un suelo con contaminacion
recurrente o con episodios previos de contaminacidén, las poblaciones microbianas
autdctonas se habran seleccionado en favor de la metabolizacion del contaminante, el cual
puede ser transformado con mayor rapidez que la materia orgdnica himica del suelo
(Kastner, 2000b). Por este motivo, en emplazamientos previamente contaminados, la

bioestimulacion de la poblacién microbiana indigena, puede acelerar el proceso de
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biodegradacion de los contaminantes, siempre y cuando los compuestos no sean de gran
recalcitrancia (Alexander, 1999). Unicamente en aquellos casos de contaminacioén puntual
o de compuestos de gran recalcitrancia, puede ser necesaria la inoculacion de poblaciones
aloctonas, procedentes de cultivos de laboratorio con capacidades degradativas
especializadas, para posibilitar la degradacion de los contaminantes existentes. Sin
embargo, a menudo la falta de adaptacion de las poblaciones exdgenas, puede poner en
peligro su supervivencia (Dejonghe et al., 2001; Kastner, 2000). Por lo tanto, antes de
iniciar cualquier estudio de biorremediacion, es esencial conocer si la poblacion
microbiana existente en el suelo es potencialmente degradadora de los contaminantes
presentes y es suficiente para llevar a cabo el proceso de biodegradacion en un tiempo

razonable (Wrenn y Venosa, 1996).

1.1.3 Destino ambiental de los contaminantes organicos en un suelo

Como resultado de actividades antropicas cada afio se liberan grandes cantidades de
compuestos quimicos orgéanicos e inorganicos en el medio ambiente. La contaminacion de

suelos, es una consecuencia bastante comun de la actividad industrial (Ulrici, 2000).

La existencia de tres fases en el suelo (solida, liquida y gaseosa), asi como la gran
diversidad de materiales que pueden constituirlo, lo convierten en un compartimento
ambiental muy complejo. La distribucion de los contaminantes organicos se encuentra
condicionada por estas caracteristicas, pudiéndose encontrar adsorbidos sobre el
particulado o materia orgdnica (mayoritariamente aquellos compuestos de elevada
hidrofobicidad como los HAPs y los aceites minerales), en disolucidn, o en fase de vapor
(Mackay y Betts, 1991; Means et al., 1980; Weissenfels ef al., 1992). Al igual que en los
medios acudticos, los contaminantes organicos que se encuentran en la superficie pueden
sufrir evaporacion o fotooxidacion. De este modo en el conjunto del suelo, los
contaminantes orgdnicos pueden ser transformados fisicoquimicamente o sufrir
biodegradacion (Bossert y Bartha, 1984). El proceso de transformacion mas importante es
la biodegradacion. Los microorganismos suelen estar distribuidos en el suelo formando
microcolonias que se encuentran separadas unos 100 um, y situadas en poros pequefios

entre 0,8 y 3 um (Harms ez al., 1996).
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Ademas los productos de oxidacion parcial procedentes de los compuestos
organicos (como los HAPs y otros hidrocarburos) pueden ser movilizados en la fase acuosa
(son mas polares), pudiendo ser transportados hasta otros suelos o ambientes acuosos

(Bossert y Bartha, 1984).

1.2 LEGISLACION AMBIENTAL DE SUELOS CONTAMINADOS

La Agencia Europea de Medio Ambiente (AEMA) estim6 en el afio 1999 entre
300.000 y 1.500.000 el nimero de zonas o areas contaminadas en Europa occidental. A
estas cifras alarmantes demostrativas de la gravedad del problema, hay que afiadir la falta
de metodologias normalizadas para la identificacién y caracterizacion de los suelos
contaminados. La amplia diferencia encontrada en el nimero de enclaves contaminados
descritos se debe a la heterogeneidad en los criterios utilizados para definir el término
“suelo contaminado”, para evaluar los riesgos aceptables y a las distintas metodologias de

caracterizacion utilizadas.

Hasta la fecha todavia no existe una normativa de proteccion del suelo de ambito
europeo. Sin embargo, Dinamarca, Holanda, Reino Unido, Alemania, Suecia, Bélgica y
recientemente Espafia han desarrollado de forma especifica una ley relacionada con la

proteccion de la contaminacion de suelos.

1.2.1 Plan Nacional de recuperacion de suelos contaminados (1995-2005) (BOE
num. 172 de 20-7-1995)

En el afio 1995 el gobierno espafiol aprobd el Plan Nacional de recuperacion de
suelos contaminados (1995-2005). En €l se inventariaron un total de 18142 actividades
industriales, a partir de las cuales se catalogaron 4532 emplazamientos como
potencialmente contaminados. En este plan Unicamente se gestionaron las diferentes
fuentes de recursos economicos para poder llevar a cabo los objetivos establecidos,
basados esencialmente en planes de prevencion. En base a estos resultados, se evidenci6 la
necesidad urgente de implantar una legislacion relacionada con la contaminacion de suelos.

Esta nueva legislacion no aparecio hasta el afio 1998, con la ley de Residuos.
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1.2.2 Ley de Residuos (10/1998)

En Espaiia, hasta la promulgacién de la Ley de Residuos (10/1998), no se disponia
de ninguna norma legal que permitiera proteger eficazmente los suelos contra la
contaminacion y, en caso de los que ya estuvieran contaminados, identificarlos y

caracterizarlos con una metodologia normalizada.

En el articulo 3 de dicha ley, se define el término “suelo contaminado”, como aquél
suelo que contenga componentes quimicos de caracter peligroso y de origen humano, que
puedan alterar las caracteristicas tanto quimicas como fisicas o bioldgicas del suelo en una
concentracion tal que comporte un riesgo inaceptable para la salud humana o el medio

ambiente, y asi se haya declarado mediante resolucion expresa.

En los articulos 27 y 28 se regulan los aspectos ambientales de los suelos
contaminados, y se dispone que el Gobierno, previa consulta a las comunidades
autonomas, determinara los criterios y estandares que permitan evaluar los riesgos que
pueden afectar a la salud humana y al medio ambiente atendiendo a la naturaleza y a los

usos de los suelos.

También se establecen una serie de obligaciones a los titulares de las actividades
contaminantes y a los propietarios de las fincas en las que tenga o haya tenido lugar alguna
actividad contaminante. Entre ellas estd la de ser el responsable de los costes de la
remediacion del suelo en los plazos y términos que se determinen. Ademads, los suelos
contaminados apareceran catalogados como “suelo contaminado” en el registro de la
propiedad, con todas las consecuencias econdmicas que ello implica, hasta que la

administracion no confirme su descontaminacidn.

Para la aplicacion de la ley de Residuos de 1998, era necesario definir los criterios
de “riesgo inaceptable” asi como tener un listado de las actividades potencialmente
contaminantes del suelo y unos niveles de referencia de los contaminantes, a partir de los
cuales se pudieran llevar a cabo los estudios de riesgo, previo a la declaracion de un suelo

como contaminado.
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1.2.2.1 Real Decreto de 14 de enero de 2005 (9/2005)

En €l se encuentra una relacion de actividades potencialmente contaminantes del
suelo (101 areas de trabajo, donde quedan englobadas las 18000 actividades industriales
inventariadas en el Plan Nacional de recuperacion de suelos contaminados (1995-2005)) y

criterios y estdndares para la declaracion de suelos contaminados.

Para declarar que un suelo estd contaminado es necesario demostrar que los
compuestos quimicos presentes implican un riesgo inaceptable para el uso del suelo
(urbano, industrial o agricola o natural). Se define riesgo como la probabilidad de que un
contaminante presente en el suelo entre en contacto con alglin receptor con consecuencias
adversas para la salud de las personas o para el medio ambiente. Se define riesgo
inaceptable como una situacidn en que la frecuencia esperada de aparicidon de cancer en la
poblacion expuesta exceda del 1 por 100.000 casos. Para la evaluacién de los riesgos
ambientales ligados a la existencia de contaminantes en suelos se seguird la normativa

europea (Reglamento (CE) n° 1488/94 de la Comision Europea, de 28 de junio de 1994).

Para la descontaminacion de un suelo, se debe priorizar la aplicacion de la mejores
técnicas disponibles en funcidn de las caracteristicas de cada caso. Las actuaciones de
recuperacion deben garantizar que materializan soluciones permanentes, prevaleciendo, en
la medida de lo posible, las técnicas de tratamiento in-situ que eviten la generacion, y
traslado del residuo. Siempre que sea posible, la recuperacion se orientard a eliminar los

focos de contaminacion y a reducir la concentracion de los contaminantes en el suelo.

En la tabla 3.1 pueden observarse los niveles genéricos de referencia (NGR) para
distintos compuestos quimicos organicos. Los NGR son aquellas concentraciones a partir
de las cuales hay que realizar un estudio de riesgos para determinar si el riesgo es aceptable
segun el uso del suelo, para la salud humana y para el medio ambiente. Las
concentraciones de los NGR son distintas en funcion de que el suelo sea de uso urbano,
industrial, agricola o para la proteccion de los ecosistemas. Para el uso urbano del suelo se
tienen en cuenta: la inhalacion de vapores del suelo y particulas de suelo contaminado,
ingestion de suelo y contacto dérmico con el suelo. Para un uso industrial no se tiene en
cuenta el contacto dérmico, mientras que para otros usos (agricola) se tienen en cuenta las

vias de contacto del uso urbano y ademads la ingestién de alimentos contaminados.
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Tabla 3.1. Listado de compuestos potencialmente contaminantes y sus niveles genéricos de
referencia (expresados en mg kg™ suelo), segun el uso del suelo, descritos en el anexo V del Real

Decreto 9/2005, 14 de enero.

Componente Uso Uso Otros usos  Org. Org Vert.
industrial urbano (agricola) Suelo'  Acuat.' Terr.!
Diclorometano 60 6 0.6
1,1-Dicloroetano 100 70 7 0.06 4.18
1,2-Dicloroetano 5 0.5 0.005 0.16 0.24
1,1,2-Tricloretano 10 1 0.1 0.16 03
1,2,2-Tetracloroetano 3 0.3 0.03 0.02 0.04
1,1-Dicloroetileno 1 0.1 0.01
Tricloroetileno 70 7 0.7 0.21 0.45
Tetracloroetileno 10 1 0.1 0.01 0.06 0.15
1,2-Dicloropropano 4 0.5 0.05 4.24 0.07 0.43
1,3-Dicloropropeno 7 0.7 0.07 0.1 0.58
Acenafteno 100 60 6 0.02 4.85
Acetona 100 10 1 0.54 6.71
Aldrin 1 0.1 0.01 0.01 0.01 0.01
Antraceno 100 100 45 0.01 22
Benzo(a)antraceno 20 2 0.2 3.8 0.01
Debenzo(a,h)antraceno 3 0.3 0.03
Benceno 10 1 0.1 1 0.2 0.11
Clrorobenceno 35 10 1 1 0.03 7.66
A,2-Diclorobenceno 100 70 7 0.11 3.15
1,4-Diclorobenceno 40 4 0.4 0.1 0.16 0.53
1,2,4-Triclorobenceno 90 9 0.9 0.05 0.79 0.94
p-Cloranilina 30 3 0.3 0.14 0.01 0.09
Clordano 1 0.1 0.01 0.04 0.01 0.01
Cloroformo 5 3 0.7 0.01 0.01
Cloruro de vinilo 1 0.1 0.01
Cresol 100 40 4
Criseno 100 100 20
DDE 60 6 0.6 0.14 0.01 0.01
DDT 20 2 0.2 0.01 0.01
DDD 70 7 0.7
Diedrin 1 0.1 0.01 0.13 0.01 0.01
1,4-Dioxano 1.45 13.9
Endosulfano 60 6 0.6 0.01 0.01 0.04
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Endrin 1 0.1 0.01 0.01 0.01
Estireno 100 100 20 0.68 0.25 100
Etilbenceno 100 20 2 0.08 4.6
Decabromofenil éter 2.66 59.7
Pentabromodifenil éter 0.32 5.18 0.01
Octabromo difenil eter 0.51 0.24
Fenol 100 70 7 0.27 0.03 23.7
2-Clorofenol 100 10 1 0.04 0.01 0.12
2,4-Diclorofenol 10 1 0.1 0.2 0.06 0.02
2,4,5-Triclorofenol 100 100 10 0.05 0.09 33
2,4,6-Triclorofenol 60 9 0.9 0.4 0.012  0.03
Pentaclorofenol 1 0.1 0.01 0.02 0.01 0.01
Fluoranteno 100 80 8 1 0.03 1.96
Benzo(b)Fluoranteno 20 2 0.2

Benzo(k)fluoranteno 100 20 2

Fluoreno 100 50 5 0.22 0.02 2.84
Heptacloro epoxido 1 0.1 0.01 11 0.29 3.7
Hexacloro benceno 1 0.1 0.01 5.7 0.01 0.01
Hexacloro butadieno 10 1 0.1 0.01
Hexaclorociclohexano 1 0.1 0.01 0.25 0.05
Hexacloroetano 9 0.90 0.09 0.03 0.03
Naftaleno 10 8 1 0.1 0.05 0.06
PCB 0.8 0.08 0.01

Nonilfenol 0.34 0.031 0.78
Pireno 100 60 6 0.01 1.2
Benzo(a)pireno 2 0.2 0.02 0.15 0.01

Indeno (1,2,3-cd) Pireno 30 3 0.3

Tetracloruro de carbono 1 0.5 0.05 0.12

Tolueno 100 30 3 0.3 0.24 13.5
Xileno 100 100 35 0.07

TPH 50 50 50 50 50 50

'NGR para la proteccién de ecosistemas. Org. suelo: Organismos del suelo; Org. Acuat.: organismos

acuaticos; Vert. Terr. vertebrados terrestres.

Sin embargo, tal y como se ha descrito anteriormente, en la UE existen diferentes
NGR dependiendo del pais legislador. Un ejemplo puede verse al comparar los NGR para
los HAPs del Real decreto 9/2005, con los NGR que hasta la fecha tenia definidos la

Generalitat de Catalunya, segun la normativa holandesa (tabla 3.2). Asi, el NGR para el

148



Introduccion

naftaleno es similar en las dos normativas, mientras que para el antraceno son iguales para

el uso urbano pero muy diferentes para el uso industrial. Para otros HAPs como

fluoranteno, criseno, benzo(a)antraceno y benzo(k)fluoranteno los NGR son muy

diferentes en las dos normativas. Ademas en ambas normativas no se contemplan todos los

16 HAPs prioritarios de la EPA. Asimismo, cabe destacar que mientras la normativa

espafiola fija 50 mg kg de TPH como el umbral a partir del cual es necesario un estudio de

riesgo, en la normativa holandesa se permiten hasta 5000 mg kg™ de aceites minerales (con

una elevada proporcién de TPH) para el uso industrial del suelo.

Tabla 3.2. Niveles genéricos de referencia expresados en mg kg para los 16 HAPs contaminantes

prioritarios de la EPA, segtin el Real Decreto 9/2005 y la Generalitat de Catalufia (que sigue en

parte, los NGR de la legislacion holandesa).

NGR: Real Decreto

NGR: Generalitat de

9/2005 Catalufia

Urbano Industrial Urbano Industrial
Acenaftileno ND' ND ND ND
Acenafteno 60 100 ND ND
Naftaleno 8 10 5 15
Fluoreno 100 50 ND ND
Fenantreno ND ND 5 10
Antraceno 100 100 100 1300
Fluoranteno 80 100 15 1000
Pireno 100 60 ND ND
Criseno 100 100 1.5 55
Benzo(a)antraceno 2 20 10 535
Benzo(a)pireno 0.02 2 0.08 7.5
Benzo(b)fluoranteno 2 20 ND ND
Benzo(k)fluoranteno 20 100 50 535
Benzo(g,h,i)perileno ND ND 100 535
Dibenzo(a,h)antraceno 3 0.03 ND ND
Indeno(1,2,3,c-d)pireno ND ND 50 535

"ND: no determinado

Estas marcadas diferencias, asi como la ausencia de algunos compuestos, implican

que todavia sera necesario un tiempo para completar e incluso corregir algunos valores ya
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definidos. Ademas, no se contempla el hecho de que los contaminantes, ain estando a una
misma concentracidon, pueden tener efectos muy diferentes, dependiendo del suelo (tanto

por la textura como por el contenido en materia orgéanica) y de su biodisponibilidad real.

Una vez llevado a cabo el andlisis de riesgos, si se aconseja la descontaminacion
del suelo, hay que tener en cuenta tanto el tiempo del proceso, como el coste econdmico de

las diferentes metodologias potenciales.

1.3 VENTAJAS Y LIMITACIONES DE LOS PROCESOS DE
BIORREMEDIACION DE SUELOS CONTAMINADOS

Entre las distintas tecnologias disponibles para la descontaminacion de un suelo, es
importante diferenciar aquéllas que suponen una solucion temporal o el posible traslado del
contaminante a otros compartimentos ambientales de aquéllas que potencialmente pueden
transformar los contaminantes en productos inocuos (Alexander, 1999). La tecnologia de la
biorremediacion, basada en la utilizacion de los microorganismos y su potencial
metabolico biodegradador para eliminar o transformar los contaminantes del medio en
productos inocuos (Alexander, 1999), tiene ciertas ventajas respecto a los métodos
fisicoquimicos (excavacion, extraccion quimica y incineracidon) tanto por su menor coste
economico (Ulrici, 2000), como por la no afectacion de otros compartimentos ambientales

y la optimizacion de los recursos (Exner, 1994; Klein, 2000)

En la tabla 3.3 puede observarse que los costes de las técnicas bioldgicas
(bioventing, biopila, landfarming y plantas de tratamiento bioldgico) son mucho mas
rentables economicamente que las técnicas fisicoquimicas. Una consecuencia de ello es
que en Alemania, en 1998, aproximadamente de las 2,2 MTm de suelo que fueron tratadas
en las 109 plantas de tratamiento que dispone, un 60% fueron tratadas de forma bioldgica
(Klein, 2000). Si tenemos en consideracidén que cada planta de tratamiento de suelos, tiene
una capacidad de 4 10° Tm afio”, se podria llegar a tratar una cantidad de suelo 10 veces

superior que la procesada en 1998.

Una de las limitaciones que presentan las técnicas biologicas respecto a las técnicas
fisicoquimicas es el tiempo necesario para alcanzar una biodegradacidn aceptable segun las

normativas. Durante un proceso de biorremediacién se produce una ralentizacion del
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proceso de biodegradacion ya sea por un enriquecimiento de componentes mas
recalcitrantes o por una disminucién de la biodisponibilidad de los contaminantes

(Alexander, 1999; Alexander, 2000).

Tabla 3.3. Costes econdmico en la remediacion de suelos contaminados.

Tipo de tratamiento Coste ($ Tm')  Referencias
Bioventing/Biosparging 10-140 (EPA 2004; Fan y Tafuri, 1994)
Biopila 30-110 (EPA 2004; Fan y Tafuri, 1994)
Landfarming 5-30 (EPA 2004; Fan y Tafuri, 1994)
Planta de tratamiento Bioldgico 30-60 (Klein, 2000)
Lavado del suelo 75-600 (Dennis et al., 1994)
Calentamiento por resistividad 30-400 (Environmental Science and
eléctrica Technology.Editorial, 2000)
Desorcion térmica a elevada T? 350-450 (Environmental Science and
Technology.Editorial 2000; EPA 2004)
Desorcion térmica a baja T* 30-70 (EPA, 2004)
Incineracion 500-1000 (Environmental Science and

Technology.Editorial 2000)
Excavar + vertedero 35 (Environmental Science and

Technology, Editorial 2000)

Sin embargo, las técnicas fisicoquimicas, aun pudiendo ser mds répidas y efectivas
en la disminucidn de la concentracion de contaminantes, alteran o eliminan por completo la
microbiota autdctona del suelo, modifican las caracteristicas fisicoquimicas del suelo, y
ademas, no eliminan los contaminantes, si no que los trasladan a otro compartimento
ambiental. Por lo tanto no cumplen con los criterios de sostenibilidad en los que se deberia

basar la ley de proteccion de suelos.

1.4 FACTORES QUE CONDICIONAN LA BIORREMEDIACION DE UN
SUELO.

La biodegradabilidad de una mezcla de hidrocarburos presente en un suelo
contaminado depende de diversos factores como son: la presencia de una poblacion
microbiana degradadora potencialmente activa, la estructura molecular del contaminante,

su concentracion y biodisponibilidad, y factores ambientales como el pH, temperatura,
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humedad del suelo, presencia de aceptores de electrones disponibles, y la existencia de

nutrientes inorganicos (fuente de N y P) disponibles.

El pH, temperatura y la humedad

Cada cepa microbiana tiene un determinado rango de tolerancia a factores
ambientales como son: la temperatura, el pH y la salinidad, los cuales pueden afectar al
crecimiento y actividad de las poblaciones microbianas. En consecuencia, cuanto mayor
sea la diversidad de microorganismos existentes, potencialmente mayor serd el rango de
tolerancia. No existen unas condiciones preestablecidas que sean Optimas en todos los
casos, pero en términos generales a pH y temperaturas extremas y en suelos salinos la
biodegradacién se ralentiza, siendo los rangos 6ptimos para la biodegradacion: pH entre 6-

8 y temperaturas entre 20-30°C (Alexander, 1999).

La variacion del pH del suelo afecta a la actividad microbiana y también a la
solubilizacion y adsorcidén/absorcion de los contaminantes y de los iones. Las formas
catiénicas (NHy4', Mg2+, Ca’") son mas solubles a pH 4cido mientras que las formas
aniénicas (NO3 , NO,, POs CI') son mas solubles a pH alcalino (Sharpley, 1991). En
general, el pH doptimo para las bacterias heterotrofas es neutro (pH 6-8), mientras que es
mas 4acido para los hongos (pH 4-5). El pH 6ptimo establecido para procesos de
biodegradacion es neutro (pH 7,4-7,8) (Dibble y Bartha, 1979). Verstracte et al. (1976)
consiguieron duplicar la biodegradaciéon de un suelo contaminado con gasolina
incrementando el pH de 4,5 a 7,4. Para alcalinizar un suelo se utiliza arena de caliza e
iones Ca®" y Mg " mientras que para acidificar un suelo se utiliza FeSO, (Baker, 1994).
Sin embargo, con poblaciones microbianas adaptadas también se ha descrito

biodegradacion de HAPs en suelos extremadamente acidos a pH 2 (Stapleton, 1998).

La temperatura es uno de los factores ambientales mas importantes que afecta la
actividad metabolica de los microorganismos y la tasa de biodegradacion. La mayor parte
de estudios realizados indican que las condiciones mesofilicas (20-30°C) son las optimas
para la biorremediacion de suelos contaminados (ver revision Menn et al. 2000). No
obstante, también se ha descrito biodegradacion de hidrocarburos temperaturas extremas: a
10°C en suelos subarticos y subalpinos (Sparrow y Sparrow, 1988; Margesin y Schinner,

1997a,b), 5°C en suelos articos (Whyte ef al., 1999) y hasta 60°C por una cepa termofila de
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Bacillus stearothermophilus aislada de un suelo contaminado con crudo de petroleo del

desierto kuwaiti (Sorkoh et al., 1993).

La humedad del suelo puede limitar de forma severa la biodegradacion,
fundamentalmente en suelos superficiales afectados por oscilaciones importantes en el
contenido de agua. No obstante el nivel 6ptimo de humedad depende de las propiedades de
cada suelo, el tipo de contaminacion y si la biodegradaciéon es aerdbica o anaerobica. Un
déficit de agua puede disminuir el transporte de nutrientes y de contaminantes, asi como
también la migracidn bacteriana a través del suelo. El exceso de agua en un suelo desplaza
el aire residente en los poros del suelo, generandose con mayor facilidad condiciones
anaerobicas, al agotarse el oxigeno disuelto en agua (Alexander, 1999; Menn et al., 2000).
Dibble y Bartha (1979), describieron un rango de humedad optimo del 30-90% de la
capacidad de campo para la biodegradacidn aerobica de lodos contaminados con crudo de
petroleo, mientras que Lajoie y Strom (1994) y Pramer y Bartha (1972), recomendaron
llevar a cabo procesos de biorremediacion a una humedad entre el 50 y 70% de la
capacidad de campo. En general, en suelos de granulometria fina (elevado porcentaje de
arcillas y limos) suele utilizarse una proporcion cercana al 40% de la capacidad de campo,
mientras que para suelos arenosos suele utilizarse una humedad cercana al 60% de la

capacidad de campo del suelo (Menn et al., 2000).

Estructura quimica

De las distintas familias de hidrocarburos del petréleo, los n-alcanos y los alcanos
ramificados (isoprenoides) de cadena intermedia (C;-Cyo) son los sustratos mas facilmente
degradables por los microorganismos del suelo, y que por lo tanto tienden a ser
eficazmente biodegradados. Sin embargo, los alcanos de cadena larga (>Cy) son mas
dificiles de degradar debido a su (elevado peso molecular) y su baja solubilidad en agua
(Chaineau ef al., 1995). Los cicloalcanos, por norma general, se degradan més lentamente
que los n-alcanos y alcanos ramificados. Asimismo, los HAPs que contienen de 2 a 3
anillos aromaticos pueden ser biodegradados eficazmente en el suelo en condiciones
ambientales dptimas, mientras que los HAP de 4 anillos, y especialmente, los de 5 o mas
anillos bencénicos presentan una mayor recalcitrancia inherente y una baja solubilidad

(Késtner, 2000). Las fracciones de resinas y asfaltenos son las que presentan una menor
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degradabilidad debido a la complejas estructuras quimicas y al elevado peso molecular de

sus moléculas (Harayama ef al., 1997, 1999).

Biodisponibilidad

La tasa de degradacion depende tanto de la capacidad de transporte y del
metabolismo microbiano, como de la transferencia de masas del compuesto. La relacion
entre estos factores se conoce como biodisponibilidad. En los suelos uno de los factores
limitantes para la biodegradacion es la transferencia de masas, ya que los microorganismos
de los suelos contaminados, suelen tener amplias capacidades biodegradativas al estar
expuestos a una gran variedad de compuestos orgdnicos diferentes. Por lo tanto la
adsorcion, la absorcion, desadsorcion, disolucion y la difusidon son fenomenos, propios de
la transferencia de masas, que condicionan la biodisponibilidad de los contaminantes
(Stucki y Alexander, 1987; Tabak ef al., 1994 y 1995; Harms et al., 1996; Bosma et al.,
1997). Un fendmeno que afecta de forma negativa a la biodisponibilidad de los
contaminantes es el envejecimiento o ageing que se define como la pérdida de la
biodegradabilidad de los compuestos a lo largo del tiempo en el suelo (aunque la poblacion
microbiana mantenga intacto su potencial catabdlico), el cual es mas importante en suelos
con elevado contenido en materia organica (Huesemann, 1995; Nocentini, 2000; Breedveld
y Sparrevik, 2001). Este efecto se produce por una serie de fenomenos como son: la
adsorcion con la materia particulada del suelo, absorcidn a la materia organica del suelo, a
la baja difusividad de los compuestos, principalmente desde los microporos; a la disolucidon
en fases liquidas no acuosas (FLNAs), o a la formacién de uniones covalentes con la
materia organica e inorganica del suelo ( Loosdrecht et al., 1990; Weissenfels et al., 1992;
Erickson et al., 1993; Alexander, 1995; Shuttleworth y Cerniglia, 1995; Alexander, 1999;
Bosma et al, 1997). Con la finalidad de aumentar la biodisponibilidad de los
contaminantes existen numerosos ejemplos en la bibliografia de la utilizacion de
tensioactivos sintéticos y biotensioactivos en la biorremediacion de suelos contaminados

por hidrocarburos (Volkering y Breure, 1998 ; Chritofi y Ivshina, 2002)

Presencia de aceptores de electrones

La mayor parte de hidrocarburos presentes en los productos petroliferos son

degradados con mayor extension y rapidez de forma aerdbica (O, como aceptor final de
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electrones), ya que en ausencia de O, y en presencia de aceptores de electrones
alternativos (NO3", SO4, CO,, Mn*" y Fe’") los hidrocarburos pueden ser degradados,
pero con unas tasas de biodegradacion muy inferiores a las aerdbicas (Holliger y Zehnder,

1996; Grishchenkov et al., 2000; Boopathy, 2002; Massias et al., 2003).

Nutrientes inorganicos

Las concentraciones de nitrogeno y fosforo asimilables presentes en el suelo, suelen

ser limitantes para un incremento y activacion de la poblacién microbiana, mientras que
: . 2+ + 2+ 2- I .

otros nutrientes esenciales como el Ca”> Na', Fe™ y SO4™ ya estan presentes en cantidades

suficientes en el suelo (Menn ef al., 2000).

La adicion de fuentes de N y P inorganicas, generalmente tiene un efecto positivo
incrementando las poblaciones microbianas y las tasas de biodegradacion de hidrocarburos
en suelos contaminados (Dott et al., 1995; Breedveld y Sparrevik, 2001; Chaineau et al.,
2003). Las proporciones molares de C:N:P, descritas en la bibliografia, respecto al
contenido de carbono a degradar son muy distintas. La EPA recomienda utilizar
proporciones C:N de 100:10 a 1000:10 para la biodegradaciéon de suelos contaminados por
hidrocarburos (U.S. EPA, 1995), y dentro de este intervalo se han descrito proporciones
C:N de 600:10 (Dibble y Bartha, 1979), 500:10 (Zhou y Carwford, 1995) y de 100:10:1 a
300:10:1 respecto al COT a degradar (Bossert y Bartha, 1984, Oudot y Dutrieux, 1989;
Alexander, 1999; Atagana et al., 2003). Aunque en general la adicién de fuentes
inorganicas de N y P al suelo es beneficiosa para los procesos de biodegradacidn, existen
estudios que han descrito efectos inhibitorios en la adiciéon de nutrientes inorgénicos.
Morgan y Watkinson (1992) describieron una inhibicién de la mineralizacion de
fenantreno al afadir nitrogeno inorgénico. Asimismo, el uso excesivo de nutrientes
inorganicos también puede inhibir los procesos de biodegradacién (Zhou y Crawford,
1995; Margesin y Schinner, 1997; Genouw ef al., 1994). Para evitar el exceso de
nutrientes, asi como la pérdida de los mismos por lixiviacion, también se han utilizado
fertilizantes inorganicos oleofilicos de liberacion lenta (Inipol EPA® 22) para la
biorremediacion de suelos contaminados (Lindstrom et al., 1991; Pritchard y Costa, 1991)
Ademas es importante destacar que la accidn de los nutrientes inorgdnicos puede estar

limitada debido a la interaccién quimica con los minerales del suelo (el amonio se puede
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unir a las arcillas por intercambio catidnico y el fosfato puede unirse y precipitar con iones

calcio, hierro y aluminio) (Morgan y Watkinson ,1992).

1.5 FASES NECESARIAS PARA LA APLICACION DE LA TECNOLOGIA DE
LA BIORREMEDIACION

Para la implantacion de una tecnologia de biorremediacion se deben llevar a cabo
una serie de etapas. En cada una de ellas estan implicados distintos profesionales
(hidrogedlogos, quimicos ambientales, microbidlogos e ingenieros) que deberan trabajar de

forma coordinada. A titulo de resumen deben cumplirse las siguientes etapas:

I. Investigacidon del emplazamiento en relacion con los contaminantes, el tipo de
suelo y el entorno (caracterizacion fisicoquimica del suelo, estudio geotécnico

e hidrogeoldgico y analisis de riesgos).
I. Desarrollo de ensayos de tratabilidad a escala de laboratorio
III. Desarrollo de ensayos a escala piloto

IV. Implantacion de la tecnologia de biorremediacion escogida

1.6 LOS ENSAYOS DE TRATABILIDAD EN LA BIORREMEDIACION DE
SUELOS CONTAMINADOS

Para evaluar si un tratamiento bioldgico es apropiado para la descontaminacioén de
un suelo, es necesario caracterizar tanto las poblaciones microbianas como la
biodegradabilidad de los contaminantes del suelo. Ademas, debido a que existen una gran
variedad de parametros fisicoquimicos y bioldgicos que condicionan el proceso de
biorremediacion, también es necesario evaluar la influencia de los factores que afectan al
proceso de la biodegradacion. Para ello se disefian los ensayos de tratabilidad, que se
definen como un conjunto de experimentos realizados a escala de laboratorio, previos a la
implementacion de cualquier tecnologia de biorremediacion a un suelo contaminado

(Cattaneo et al., 1997; Dibble y Bartha, 1979; Zhou et al., 1995).

Es importante destacar que los ensayos de tratabililidad se realizan en la fase

posterior a la caracterizacion hidrogeoldgica del emplazamiento asi como a la
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identificacion del tipo, grado y distribucion de la contaminacidn, y que por lo tanto, es
necesario que sean sencillos y répidos debido a que generalmente, la aplicacion de la
biorremediacion en enclaves contaminados, necesitan de una actuacion urgente, ya sea por

motivos medioambientales como por motivos legales.

Los ensayos de tratabilidad representan una parte muy pequeiia de los costes totales
de recuperacion de cualquier emplazamiento y, sin embargo, la informacion que pueden
proporcionar es fundamental ya que pueden disminuir el coste final, y lo que es mas

importante, aumentar las posibilidades de éxito en la descontaminacion del suelo.

En la figura 3.2 puede observarse el diagrama de flujo que sigue el protocolo que se

ha disefiado.

Suelo
Contaminado

'

Actividad microbiana ——» Componente toxico

eliminable
Si Si
< No
. . No _ Tratamiento
Biodegradabilidad - biolégico no viable
Si

Optimizacion de

factores limitantes

\ 4

Evaluacion de

la técnica de biorremediacion

Fig. 3.2. Diagrama de flujo de los pasos previos necesarios para la implementacion de la biorremediacion de

un suelo contaminados, en los que estan basados los ensayos de tratabilidad.
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En primer lugar se debe llevar a cabo una caracterizacidn microbiologica, y
determinar la cantidad de poblacion microbiana degradadora de los contaminantes y su
proporcion respecto a la poblacidn total heterdtrofa de la microbiota indigena del suelo
contaminado. Ademas es necesario evaluar si la poblacion microbiana autdctona esta
metabolicamente activa o es activable en condiciones de bioestimulacion. Una vez
caracterizado el suelo, los contaminantes y la poblaciéon microbiana, es necesario
determinar la biodegradabilidad de los contaminantes mediante ensayos rapidos de
biodegradabilidad (fase I) y en caso afirmativo evaluar los factores fisicoquimicos y

bioldgicos que afectan a la biodegradacion (fase II), en ensayos de microcosmos.
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Objetivos

2 OBJETIVOS

I. Disefiar un protocolo de ensayos de tratabilidad a escala de laboratorio, para la

biorremediacion de suelos contaminados por hidrocarburos

I. Aplicar el protocolo a dos suelos contaminados por hidrocarburos

III. Evaluar la informacion generada para su posible validacion.
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3 MATERIALES Y METODOS

3.1 REACTIVOS Y DISOLVENTES

Los hidrocarburos (liquidos y solidos) se obtuvieron de las casas comerciales
Fluka, Aldrich o Sigma. Los disolventes, principalmente utilizados para procesos de
extraccion, fueron de calidad para andlisis de residuos organicos de la casa comercial
Baker. Todos los compuestos utilizados fueron de la mayor pureza disponible

comercialmente. El agua utilizada fue bisdesionizada calidad Milli-Q.

3.2 MUESTRAS DE SUELO

Se han llevado a cabo ensayos de biotratabilidad a escala de laboratorio en dos

suelos contaminados por hidrocarburos.

3.2.1 Suelo A:

Se obtuvo de una zona industrial abandonada en las proximidades de Barcelona. Se
recogieron cuatro muestras de suelo que se tamizaron (<1 cm de diametro) y se

combinaron.

Como puede observarse en el cromatograma (GC-FID) de la figura 3.3, la matriz
contaminante del suelo es rica en aceites minerales, y se encuentra en una elevada
concentracion de TPH (20970 mg kg™ suelo). En la tabla 3.4 se muestran las caracteristicas
fisicoquimicas y microbioldgicas del suelo, de las cuales son destacables, el alto contenido
en carbono organico total (2,1%) coincidente con la elevada concentracion de TPH, un
contenido en nutrientes inorganicos muy bajo (< 0,1 mg kg™ suelo) que se correspondia
con una conductividad eléctrica baja (164 pS cm™) y un bajo contenido en arcillas y limos
(5%). El pH era neutro-basico, y las poblaciones microbianas heterétrofa y degradadora

eran abundantes (3,8 x 10" y 1,8 x 10° NMP g™ de suelo, respectivamente).
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3.2.2 Suelo B:

Se obtuvo de una zona industrial abandonada en las proximidades de Santander. Se
recogieron cuatro muestras de suelo que se tamizaron (<1 cm de didmetro) y se

combinaron.

Como puede observarse en el cromatograma (GC-FID) de la figura 3.3, la matriz
contaminante del suelo es rica en fracciéon saturada del petréleo muy pesada y no

identificable que contiene el 91% de TPH, mientras que el 9% restante lo componen HAPs.

Suelo A

SISISISZ
IS,
ISI W
Suelo B
SIS,
SIS

Fig. 3.3. Perfiles cromatograficos (GC-FID) de los TPH del suelo A y suelo B. IS e IS, corresponden a
estandares internos (naftaleno-ds y a-androstano respectivamente); SIS; y SIS, corresponden a estandares

internos surrogates (antraceno-d; y ortoterfenil respectivamente).
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En la tabla 3.4 se muestran las principales caracteristicas fisicoquimicas y
microbioldgicas de ambos suelos. Son destacables en el suelo B, el alto contenido en
carbono orgénico total (5,2%), un contenido en nutrientes inorganicos muy bajo (< 1 mg
kg™) que se correspondia con una conductividad eléctrica muy baja del suelo (90 pS cm™)
y un bajo contenido en arcillas y limos (5%). El pH era neutro-bésico, y las poblaciones
microbianas heterotrofa y degradadora eran abundantes aunque un orden de magnitud

inferiores que el suelo A (2,9 x 10° y 5,6 x 10° NMP g de suelo, respectivamente)

Tabla 3.4. Caracteristicas fisico-quimicas y microbiologicas de los suelos A y B.

Suelo A Suelo B

Textura Arena/gravas 95% Arena/gravas 99%
Limos + Arcillas 5% Limos + Arcillas 1%

COT' (% p/p) 2,1 5.2
Nitrégeno total (% p/p) 0,21 <0,01
Capacidad de campo (%) 28,5 13,2
Conductividad (uS cm™) 164 90
pH 7,8 8,2
Nitrato + nitrito (mg kg suelo) <0,1 0,85
Amonio (mg kg™ suelo) <0,1 <0,1
Fosfato (mg kg™ suelo) <0,1 1,0
EOT? (mg kg 'suelo) 23016 31700
TPH’(mg kg™ suelo) 20970 25700
HAPs*(mg kg™) ND 1987
Heterétrofos 3,8x 10’ 2,9x 10°
Degradadores n-alcanos 1,8x 10° 5,6x10°
Degradadores de HAPs ND 2,2x10°

'COT: carbono orgéanico total. “EOT: extracto organico total. *TPH: hidrocarburos totales del petroleo.

*HAPs: hidrocarburos aromaticos policiclicos. ND: no determinado

3.3 PROTOCOLO DEL ENSAYO DE TRATABILIDAD

Los ensayos de biotratabilidad incluyeron 2 fases de estudio (fig. 3.4).
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Suelo contaminado

¥

Fase I: 15 dias duracion

Caracterizacion fisico-quimica
Textura
Capacidad de campo
Conductividad y pH
NT! y COT?
Nitrato, nitrito, amonio, fosfato
EOT?, TPH* y HAPS®
Caracterizacion Microbiologica
Heterotrofos totales
Degradadores de hidrocarburos
Caracterizacion de la actividad metabdlica
Respirometria: produccion de CO,

Ensayos de biodegradabilidad en

slurries

Fase II: 3 —12 meses duracién

Microcosmos (2,5 kg suelo):

Bioestimulacidn: aireacion, humedad,
tensioactivo y glucosa

Bioaumento: Utilizacion de
consorcios microbianos

Fig. 3.4. Fases de estudio presentes en el estudio de tratabilidad de un suelo contaminado por hidrocarburos.
'NT: nitrégeno total; COT: carbono organico total. *EOT: extracto organico total. “TPH: hidrocarburos

totales del petréleo. HAPs: hidrocarburos aromaticos policiclicos.

La primera fase consistio en un estudio a corto plazo, basado en una caracterizacion
fisicoquimica, microbioldgica y ecotoxicoldgica del suelo. Se llevd a cabo un estudio
respirométrico del suelo (producciéon de CO,) en diferentes condiciones de
bioestimulacion, para determinar si la microbiota presente en el suelo era activa
metabdlicamente o potencialmente activa. También se llevd a cabo un ensayo de

Microtox® como indicador de la presencia de posibles inhibidores y ensayos rapidos de
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biodegradabilidad en slurries (resuspensiones del suelo en agua y nutrientes inorganicos).
Los resultados obtenidos en la primera fase del protocolo tuvieron como objetivo
determinar si el suelo contaminado era apto para aplicar la tecnologia de la

biorremediacion.

La segunda fase consistié en un estudio a medio-largo plazo en microcosmos con
2,5 kg de suelo, donde se evaluaron distintos tratamientos de bioestimulacion y

bioaumento.
3.3.1 Analisis fisicoquimico del suelo

3.3.1.1 Determinacion de la textura del suelo

La textura de un suelo es la cantidad relativa de arenas, limos y arcillas expresadas
en porcentaje (%) de la fraccion mineral del suelo una vez tamizado por un tamiz de 2 mm
de didmetro de malla. Se define como arena al particulado con tamafios comprendidos
entre 0,05 mm y 2 mm de didmetro; limos al particulado entre 2 pym y 50 um y arcillas al

particulado con diametro inferior a 2 pm.

Para determinar la textura de un suelo existen dos posibles metodologias: una
basada en la utilizacion de tamices con distinto diametro de poro y otra basada en las
diferentes velocidades de sedimentacidn del particulado segtn la ley de Stockes. Debido a
que los suelos contaminados contenian un elevado nivel de contaminacion, y que por lo
tanto podian existir agregaciones dificiles de separar y analizar segun la técnica de los
tamices, finalmente se utilizé la técnica de la sedimentacion segin Gee y Bauder (1986).
Para ello, primero se elimind la materia organica, mezclando 20 gramos de suelo tamizado
por 2 mm, con 50 ml de H,O; en una botella de cristal de 1000 ml de capacidad nominal, y
se dejo reposar hasta que la efervescencia desaparecio. Posteriormente se afiadieron 40 ml
de dispersante (NaPOj3)s 1N, y se llevo el conjunto a un bafio de ultrasonidos durante 10
minutos para desagregar el cemento interparticular. Posteriormente, se llevo todo el
contenido a una probeta de cristal de 1000 ml de capacidad y se enrasé a un volumen final
de 1000 ml con agua desionizada y se mezcld por inversion durante 2 minutos tapando la
probeta con Parafilm® y se dejo sedimentar el particulado, recogiendo volumenes de 5 ml

de la suspensién a 5 cm de la superficie en diferentes momentos segun la ley de Stockes.
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Se obtuvo una alicuota inicial justo después de la agitacion inicial, para determinar el peso
seco del conjunto de arenas, limos y arcillas. Los limos y arcillas se recogieron a los 40
segundos y los limos a las 2 horas. Se tuvo en cuenta el efecto del dispersante en el peso

seco final, obteniendo alicuotas sin suelo pero con el dispersante utilizado.

3.3.1.2 Determinacion de la humedad y la capacidad de campo

La humedad de un suelo se define como la cantidad de agua que existe en un suelo,
referida en porcentaje (% p/p). Para ello se secaron muestras de suelo, a 105°C durante 16
horas, en viales de vidrio previamente tarados y se calcul6 el contenido de agua del suelo

por diferencia gravimétrica.

La capacidad de campo, se refiere a la cantidad maxima de agua (expresada en
valores de humedad) que es capaz de retener el suelo justo en el momento que llega al
estado de saturacion. Para su determinacidon es necesario saturar el suelo con agua, y
eliminar el exceso de agua por gravedad. Finalmente, se determina el contenido de agua
(humedad) del suelo cuando ya no se libera agua por escorrentia. Para ello se emplearon
viales de plastico de 100 ml de capacidad nominal, que se perforaron en su base (1 cm de
separacion entre poros) y se afiadié fibra de vidrio para evitar que se escapara el
particulado del suelo cuando se encontrara colmatado de agua. A continuacion se
afiadieron 30 gramos de suelo secado 16h a 105°C, y se tar6 el conjunto. Posteriormente se
colmato el suelo con agua y se dejé que el exceso de agua se eliminara por gravedad.
Finalmente se determind la humedad del suelo saturado (cuando ya no perdia agua por

gravedad), obteniéndose asi la capacidad de campo del suelo.

3.3.1.3 Determinacion del carbono organico total (COT) y del nitrégeno total

El COT y el nitrégeno total se cuantificaron por combustion en un NA2100 Protein
Nitrogen Analyzer (Thermoquest CE Instruments). La técnica de la combustion calcula el
carbono y nitrégeno total de una muestra, por lo que también detecta el carbono inorganico

(carbonatos) de la muestra.

Para determinar el carbono orgéanico, se eliminaron los carbonatos de la muestra de
suelo mediante acidificacion de acuerdo con el método ISO 10694. Para ello se utilizaron

0,5 g de muestra tamizada por 2 mm y triturada en un mortero de vidrio, que se depositd en
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un vaso de precipitados de 50 ml de capacidad nominal. A continuacién se afiadio HCl 4M
hasta no observarse efervescencia. Se agitdé 30 minutos a 60°C para que se liberaran
totalmente los carbonatos. Se ajusto el pH a 7,5-8 afiadiendo MgO (previamente muflado a
900 °C durante 30 minutos y conservado en un desecador con silicagel y NaOH como
trampa de CO;). Finalmente se seco el conjunto a 60°C, se pulverizd la costra seca

resultante y se analizo el COT vy el nitrégeno total por combustion.

3.3.1.4 Determinacion de la concentracion de nutrientes inérganicos

Los nutrientes inorganicos (nitrato, nitrito, fosfatos y amonio) fueron determinados
por cromatografia idnica a partir de lixiviados de resuspensiones de suelo con agua
bidesionizada en proporcion 1:10 (p/v) segun Page et al. (1982). Para ello se mezclaron 10
gramos de suelo con 100 ml de agua bidesionizada, se agité horizontalmente durante 1
hora a 250 rpm y se dejo reposar durante 30 minutos. Se utilizaron alicuotas filtradas por

0,45 um para los posteriores analisis.

3.3.1.4.1 Nitratos, nitritos y fosfatos

Se determinaron los nitratos, nitritos y fosfatos a partir de lixiviados con una
conductividad inferior a 1000 pS cm™, en un equipo de cromatografia iénica equipado con
un sistema de bombeo Waters 515, una columna Waters IC-PAK Anions (Waters
Corporate) y un detector UV/V Kontron 332 (Kontron Instruments) y un detector de
conductividad Wescan (Wedan Instruments). Cabe destacar que no se pudieron analizar
lixiviados preparados en KCI 2M, (método recomendado debido al intercambio i6nico),
debido a que la elevada conductividad que presentaban, obligaba a una excesiva dilucion
del lixiviado, y ademas, el i6n cloruro a elevadas concentraciones eclipsaba la sefial del
nitrito. Por estos motivos se decidio realizar los lixiviados en agua bidesionizada y no con

KCI12M.
3.3.1.4.2 Amonio

A partir de los lixiviados filtrados se determinaron las concentraciones de amonio
por el método automatizado del fenato segiin Standard Methods 4500-NH3 H, (American
Pubtic Health Association, 1992) en un Technicon Autoanalyzer Il (Bran and Luebbe
Analyzing Technologies Inc.)
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3.3.1.5 Determinacion del pH

La determinacion del pH en suelo se realizé segiin el método de la pasta saturada en
una suspension de suelo:agua en proporcidon 1:2,5 (p/v). Para ello se resuspendieron 10 g
de suelo en 25 ml de agua, se agitd la mezcla durante 40 minutos y se midio el pH en un

Crison micro pH 2000 (Crison).

3.3.1.6 Determinacion de la conductividad eléctrica

Para calcular la conductividad eléctrica del suelo (parametro realacionado con la
presencia de iones en el suelo) se partio de una resuspension suelo:agua en proporcion 1:5
(p/v) que se agitd en un shaker durante 1 hora a 200 rpm. Se midi6 la conductividad (uS

cm’™") de la resuspensién en un conductimetro Crison 522 (Crison)
3.3.2 Estudio de la poblacion microbiana

3.3.2.1 Determinacion de la poblacion microbiana heterotrofa y degradadora de alcanos.

La enumeracion de la poblaciéon microbiana heterdtrofa y degradadora de
hidrocarburos se llevo a cabo utilizando la técnica del numero mas probable (NMP)
miniaturizado (Wrenn y Venosa, 1996) tal y como se ha descrito anteriormente en el

apartado 3.6.2.2 del capitulo I.

3.3.2.2 Ensayos de respirometria

Para evaluar si la poblacion microbiana existente en el suelo era activa
metabolicamente o potencialmente activa, se llevaron a cabo una serie de ensayos
respirométricos, que consistieron en la cuantificacion del CO, producido por la microbiota
indigena del suelo en diferentes condiciones. Los suelos se analizaron con una humedad
equivalente al 60% de capacidad de campo (CC) y a temperatura de laboratorio (25°C +
2°C) durante 10 dias. Sin embargo, en el suelo B se alargd el ensayo hasta 40 dias debido a
su baja actividad metabdlica. Se llevaron a cabo los siguientes ensayos por duplicado y en

réplicas independientes:
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1. Suelo sin tratar (60% CC),

2. Suelo (60% CC) con nutrientes (15 mg de NH4Cl y 2 mg de K,HPOy)

3. Suelo (60% CC) con nutrientes y glucosa (1% p/p) como sustrato facilmente
asimilable para evaluar la actividad metabdlica potencial de la microbiota
indigena.

4. Control negativo (sin suelo). EI CO; cuantificado en este ensayo se restaba

de los ensayos con suelo.

Para ello se utilizaron 10 g de suelo, en viales de plastico (de 100 ml de capacidad)
estériles. Se depositaron los viales con suelo en jarras de cristal de 11 de capacidad,
herméticamente tapadas, que contenian 50 ml de agua, para mantener las condiciones de
humedad. Se utilizaron 10 ml de NaOH 0,2N, dentro de viales de centelleo de 20 ml de
capacidad, que se ubicaron dentro de la jarra de cristal, como trampa de CO.,.
Periddicamente (cada 24-48 horas) se sustituian las trampas de CO, por otras nuevas recién

preparadas.

Se determino6 la cantidad de CO, producido mediante titulacion acido base del

NaOH libre segun las reacciones quimicas que se muestran en la figura 3.5

2NaOH + CO; + HyO------------—--- >Na,COs + H,O
BaCl;, + Na,CO3 >BaCOs3 |+ NaCl
BaCl, + 2NaOH >2NaCl + Ba(OH),
Ba(OH), + 2HCI >BaCl, + 2H,0

Fig. 3.5. Reacciones quimicas que se producen durante el ensayo de respirometria.

Tal y como se puede observar en la figura 3.5 antes de realizar la titulacidon acido
base, se precipitd el Na,COs resultante con 10 ml de BaCl, (0,2N). La valoraciéon acido
base se realizé utilizando un volumen x de HCI (0,1N) necesario para virar el medio,
donde se afiadieron 3 gotas de fenoftaleina (1mg fenoftaleina ml” etanol 95%) como

indicador.

Durante la produccion de CO,, una parte del NaOH se combina con el CO, y otra

parte queda libre (fig. 3.5). Para calcular la produccion de CO; se tuvo en cuenta que 10
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ml. de NaOH (0.2N) se corresponden a 1 mmol de CO;. Se determind la porciéon de NaOH
residual (en la titulacion se utilizan x ml. de HCI 0.1N, correspondiente a x/2 ml. de NaOH
0.2N) vy, por diferencia, se calculo la cantidad de NaOH consumida (10 — (x/2)). Esta
cantidad al mutiplicarla por el factor 10 (1 ml NaOH = 10™* moles de CO,) proporcion6

los moles de CO, desprendido. La expresion matematica final fue:

mmoles CO; producido =1 - (0,05 x ml utilizados de HC1 0,1N)

3.3.3 Ensayos de toxicidad

La determinacion de la toxicidad aguda de lixiviados del suelo y del EOT, se llevd
a cabo mediante el test de Microtox ® (Azur Environmental Inc.). Este ensayo se basa en el
principio de que cuanto mayor es la toxicidad de una muestra (para Vibrio fisheri), menor
es la emision de luz. En el ensayo de Microtox® se determina la ECs, la cual se define
como la concentracidén de la muestra en la que se observa una disminucion del 50% de la
emision de luz original de Vibrio fisheri. Para ello se estudia el efecto de diferentes
concentraciones problema en la emision de Iluz mediante un fotomultiplicador.
Posteriormente se obtiene, matemadaticamente, la EC50 a partir de la funcidon dosis-

respuesta.

Para ello, se reconstituyeron liofilizados comerciales (Microbics Corporation) de
Vibrio fisheri segun las instrucciones del fabricante y se incubaron a 15°C durante 30
minutos, frente a un banco de diluciones de lixiviados de suelo o de EOT de suelo. Los
lixiviados de suelo se obtuvieron de acorde con el protocolo de Microtox” en fase solida,
segun instrucciones del fabricante. Para obtener los lixiviados de suelo se resuspendieron 7
g de suelo en 35 ml de NaCl 3,5% (p/v) y se agité durante 10 minutos con muesca
magnética. A continuacion se filtraron 5 ml (2 cm por debajo de la superficie) en filtros de
0,45 pm de diametro de poro y se hizo un banco de diluciones del lixiviado filtrado con
NaCl 3,5% como solvente. El EOT del suelo (apartado 3.3.6.1) se diluy6 en un banco de

diluciones con DMSO como solvente.
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3.3.4 Ensayos rapidos de biodegradabilidad en suelo resuspendido en agua (slurries)

3.3.4.1 Tratamientos

Para determinar la biodegradabilidad de los contaminantes de los suelos A y B, se
disefiaron una serie de experimentos de biodegradacion a escala de laboratorio en
condiciones Optimas y de incubacion corta. Para ello se utilizaron Erlenmeyers de 250 ml
de capacidad nominal con resuspensiones de 12,5 g de suelo, tamizado por 2 mm, en 50 ml
de agua bidesionizada. Se incubaron durante 20 dias, en oscuridad, a 25°C y en agitacion
horizontal a 200 rpm. Los distintos tratamientos se hicieron por duplicado con réplicas

independientes:

1. Suelo no tratado

2. Suelo suplementado con nutrientes inorganicos (NH4sNO; y K;HPOy4) a una
concentracion final equivalente a la proporcion molar 100C:10N:1P en
relacion al COT.

3. Suelo con nutrientes inorgéanicos y formaldehido al 3% (v/v) (control

abiotico)

3.3.4.2 Anailisis quimico

Se analizaron las concentraciones finales de los hidrocarburos totales del petroleo

(TPH) tanto de la fase acuosa de los s/urries como del suelo.

Para obtener el extracto organico total de la fase acuosa, se llevd a cabo una
extraccion seriada (3 series) liquido-liquido con 20 ml de diclorometano por serie, en un
embudo de decantacidon. El extracto orgdnico total de la fase solida (suelo) se obtuvo
mediante extraccion en Soxhlet tal y como se describe en el apartado 3.3.6.1. Los extractos
orgdnicos se secaron en embudos conteniendo Na,SO, anhidro y posteriormente se
combinaron y se concentraron en un rotavapor (Biichi) y corriente de N hasta un volumen
final de 1 ml. Para obtener los TPH se llevd a cabo un fraccionamiento del EOT por
cromatografia en columna, tal y como se describe en el apartado 3.3.6.2. Los TPH se

cuantificaron por gravimetria.
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3.3.5 Ensayos con microcosmos

Para simular condiciones ambientales proximas a situaciones de bioremediacidén
reales, pero en condiciones Optimas de biodegradacion aerobica, se prepararon una serie de
microcosmos donde se estudiaron diferentes condiciones de bioestimulacion y bioaumento.
Para ello se utilizaron bandejas de aluminio con 2,5 kg de suelo tamizado por 0,6 cm,
tapados para evitar la fotooxidacidén y contaminaciones cruzadas. Se ajustaron todos los
microcosmos a una humedad equivalente al 60% de la capacidad de campo de cada suelo
(tabla 3.4). Esta humedad se ha utilizado en varios estudios de biorremediacion de suelos
contaminados (Dibble y Bartha, 1979; Margesin, et al., 2000). Para facilitar la aireacion
del suelo y para ajustar la humedad 6ptima al 60% CC, se agité mecanicamente el suelo
con una espatula estéril y se afiadio el agua destilada necesaria dos veces por semana. Los
microcosmos se incubaron durante 360 dias a temperatura ambiente (15-30°C) protegidos

de la luz.

Se llevaron a cabo 5 tratamientos distintos por duplicado, con réplicas

independientes, para el suelo A y para el suelo B, 4 de bioestimulacion y 1 de bioaumento.:

1. Tratamiento base (B): Suelo 60% CC: suelo aireado dos veces por semana

mediante agitacidon mecdnica y con una humedad equivalente al 60% de CC
mantenida mediante la adicién de agua bidesionizada durante los procesos de

mezcla.

2. Tratamiento con nutrientes (N): Tratamiento base con adicion de nutrientes

inorganicos (NH4sNO; y K;HPO4) en dos adiciones en los primeros 30 dias de
incubacion, y a una concentraciéon final equivalente a la proporcidon molar

100C.10N: 1P respecto al COT.

3. Tratamiento con tensioactivo (NS): Tratamiento con nutrientes con adicidon del

tensioactivo Tween 80 (0,25 % p/v del agua intersticial).

4. Tratamiento de bioaumento (NI): Tratamiento con nutrientes con adicién de

indculos microbianos. Se inoculdé con la cantidad necesaria para alcanzar una
poblacién final de 10° microorganismos g de suelo. Se utilizé el consorcio

microbiano TD, especializado en la degradacion de gasoil, para inocular el suelo A
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y el consorcio microbiano F1AA, especializado en la degradacién de fracciones
pesadas de crudo de petroleo, para inocular el suelo B (Vifas ef al., 2002). Se
eligieron estos consorcios como indculos, debido a que la fuente de carbono y
energia a la que estan especializados es similar en composicidon, a la matriz
contaminante del suelo A y B respectivamente (fig. 3.6). La obtencion de la
biomasa microbiana necesaria para la inoculacién de los microcosmos, se obtuvo
mediante crecimientos previos de los consorcios en LB, tal y como se especifica en

el apartado 3.6.2.1 del capitulo I. La inoculacion fue a los 0 dias y a los 270 dias.

5. Tratamiento con sustrato facilmente asimilable (NG): Tratamiento con nutrientes

con la adicion de glucosa a una concentracion final del 0,2% (p/p suelo).
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Fig. 3.6. Perfiles cromatograficos (GC-FID) del suelo A y el suelo B comparados con los perfiles de gasoil y

crudo Aptiano Albiano degradados por los consorcios TD y F1AA respectivemente.
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Cabe destacar que para cada suelo se mantuvieron como controles 2 microcosmos
con suelo no alterado, sin aireacidn, adicidén de aditivo ni humedad corregida durante los
360 dias de incubacién. Ademas en el suelo A, los nutrientes inorganicos desaparecieron a

los 270 dias de incubacion y se afiadieron nuevamente a la concentracion establecida.

3.3.6 Analisis quimico de hidrocarburos

Durante los 360 dias de incubacion se determin6 la concentracion de TPH en los
microcosmos a los 0, 30, 60, 90, 180, 270 y 360 dias (el suelo A se incubo 360 dias y el
suelo B 270 dias). Para ello se combinaron 2 submuestras de 10 g de cada microscosmos
(cada tratamiento se realizaba por duplicado en microcosmos independientes) que se
secaron al aire durante 16 horas y posteriormente se tamizaron por 2 mm. A partir de estas

muestras tamizadas se inici6 el andlisis quimico de hidrocarburos.

3.3.6.1 Extracto organico total (EOT)

Para obtener el EOT de las muestras de suelo de los microcosmos se llevo a cabo
una extraccion por Soxhlet de 10 gramos de suelo tamizado por 2 mm, mientras que en la
fase de los slurries, se filtraron en papel de filtro (previamente limpiado con
diclorometano) y se dejo secar el contenido entre 1 y 3 dias para poder llevar a cabo la
extraccion del EOT por Soxhlet. Para ello (en ambos casos), antes de la extraccion se
afiadio ortoterfenil y antraceno-d;p como estandares internos de tipo surrogate a una
concentracion final en el suelo de 80 pg g™ v 40 pg g respectivamente, a partir de stocks
de 1mg ml™” en acetona. Se dejé evaporar la acetona y, a continuacion, se afiadieron 10 g
de Na,;SO4 anhidro y se mezclo el conjunto. A partir de esta mezcla, se llevo a cabo la
extraccion en Soxhlet durante 24 horas, utilizandose como solvente la mezcla
diclorometano:acetona, en proporcion volumétrica 1:1. El extracto organico resultante (100
ml) se deshidraté en una columna de Na,SO4 anhidro (10cm longitud x 2,5 cm ancho) y

posteriormente se evapor6 en un rotavapor (Biichi) hasta 1 ml final.

3.3.6.2 Hidrocarburos totales del petréleo (TPH)

La fraccion TPH se define como aquellos hidrocarburos del EOT pertenecientes a

la fraccion saturada (F1) y la fraccién aromatica (F2), segun el método 3611b de la EPA
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(US Environmental Protection Agency, 1996). Para ello se fraccionaron 0,6 ml de EOT
(concentrado a 1 ml) por cromatografia en columna de alimina, segin el método
EPA3611. Las fracciones saturada (F1) y aromatica (F2) se concentraron hasta 1 ml
mediante rotavapor (Biichi) y corriente moderada de N,. Se combinaron 0,6 ml de cada
fraccion concentrada para obtener la fraccion TPH analizable por gravimetria y se
combinaron los 0,4 ml restantes para determinar la concentraciéon de TPH mediante

cromatografia de gases acoplada a un detector de ionizacion de llama (GC-FID).

El analisis de GC-FID se realiz6é en un cromatégrafo de gases Trace 2000 series
(Thermoquest CE Instruments). Antes de analizar las muestras por GC-FID se afiadieron
como estandares internos, a-androstano (utilizado para cuantificar hidrocarburos alifaticos)
y naftaleno-ds (utilizado para cuantificar hidrocarburos aromaticos) a una concentracion de
200 pg ml" y 35 pg ml! respectivamente. Los compuestos fueron separados en una
columna capilar DB-5 (J &W Scientific) con una longitud de 30 metros y 0,25 mm de
didmetro interno y un espesor de fase de 0,25 pm. El detector y el inyector se programaron
a una temperatura constante de 320°C y 280°C respectivamente. El programa térmico se
describe a continuaciéon: Temperatura inicial de 60°C durante 5 minutos, seguido de un
gradiente de 3°C min™ hasta una temperatura final de 320°C que se mantuvo durante 13
minutos. El gas portador fue helio de maxima pureza con un flujo constante de 1.1 ml
minuto™” y el volumen de inyeccion fue de 1 pl en modalidad splitless durante 30 segundos.
La concentracion de TPH, se calculd aplicando la recta de calibracidon construida a partir
de las éreas totales de cromatogramas conteniendo distintas concentraciones de un estandar

comercial de hidrocarburos alifaticos (rango C9-Cao) (Accustandard).
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4 RESULTADOS Y DISCUSION

Teniendo en cuenta las 2 fases establecidas en el protocolo de ensayos de

tratabilidad disefiado, los resultados obtenidos se describen en dos apartados:

a)  Enumeracion de las poblaciones microbianas y evaluacion de su actividad
metabolica real y potencial, y biodegradabilidad de los contaminantes

presentes en el suelo A y B.

b) Influencia de distintos parametros fisicoquimicos y de la inoculaciéon de

consorcios especificos en la biorremediacion de los suelos A y B.
41 FASE | DEL ESTUDIO DE TRATABILIDAD

4.1.1 Poblaciones microbianas y respirometria

Tal y como puede observarse en la tabla 3.4, el suelo A presentaba una poblacién
microbiana mas elevada que el suelo B (un orden de magnitud), tanto para la poblacién
heterotrofa como para la poblacion degradadora de alcanos. Ambos suelos presentaron
poblaciones degradadores de hidrocarburos (alcanos) destacables (1,8 x 10°y 5,6 x 10°
NMP g suelo A y B respectivamente). Sin embargo, la proporcién de la poblacion
degradadora de hidrocarburos (alcanos) fue superior en el suelo B (19,3%) que en el suelo
A (4,7%). Asimismo, fue destacable la presencia de degradadores de HAPs en el suelo B,
estando en un orden de magnitud equivalente a los degradadores de alcanos (10’
microorganismos g suelo), lo que podria deberse a que los TPH del suelo B contenian un

9% de HAPs en su composicion.

Sin embargo, se observaron grandes diferencias en la produccion de CO; detectada
en los ensayos de respirometria entre los suelos A y B lo que indicaria la existencia de
diferencias en la actividad metabolica de las poblaciones microbianas indigenas de los 2
suelos (fig. 3.7). La cinética de acumulacion de CO, en el suelo A indicé un progresivo
incremento en la actividad respiratoria aerdbica, especialmente cuando se afiadieron
nutrientes o nutrientes y glucosa, alcanzandose acumulaciones de 0,63 y 2,13 mmoles de
CO, respectivamente, en 10 dias de incubacidn. Sin embargo, el suelo B se mostro inactivo

durante los primeros 5 dias de incubacidon, mientras que a los 10 dias de incubacion,
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unicamente se observo una leve acumulacion de CO, (0,47 mmoles de CO,) cinco veces
menor respecto al suelo A. Es importante destacar, que el suelo B, con presencia de
glucosa, necesitd hasta 40 dias de incubacion para acumular cantidades de CO,
equivalentes a las alcanzadas por el suelo A en 10 dias. Estas grandes diferencias
observadas en los 2 suelos, podrian deberse a una ausencia de fuentes de carbono y energia

asimilables y/o a la presencia de compuestos tdxicos en el suelo 2.
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0,50 -

CO, acumulado (mmol)

0,00 -

2,00 -
1,50
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Fig. 3.7. Ensayos respirométricos de acumulacion de CO, en los suelos A y B. Respirometrias. Todos los
tratamientos fueron llevados a cabo, por duplicado, con 10 g de suelo con una humedad equivalente al 60%
de la capacidad de campo (CC), en jarras de vidrio de 1L de capacidad. Los nutrientes inorganicos utilizados

fueron NH4Cl y K,HPO,. (V) Suelo; (#) Suelo con nutrientes; (o) Suelo con nutrientes y glucosa.
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4.1.2 Estudio de la toxicidad aguda

Para complementar los resultados obtenidos en las respirometrias y evaluar la
posible toxicidad aguda de los contaminantes presentes en el suelo, se estudiaron los
lixiviados y el extracto organico total (EOT), calculando la ECsy mediante ensayos de
Microtox ®. La ECsy, se define como aquella concentracion de la solucion problema
(lixiviado o EOT) que causa una disminucidon del 50% de la emision de luz de Vibrio
fisheri. Por lo tanto cuanto menor sea la ECsy resultante, mayor serd la toxicidad de la
muestra problema. La ECsy de un lixiviado, se expresa en valores de concentracion (%) de
suelo en el lixiviado (p/v), mientras que la ECsy del EOT se expresa como la cantidad de
extracto que existiria en una cantidad determinada de suelo. Por lo tanto una ECs, de
lixiviado de un 15% indicaria que 15g de suelo en 100 ml de lixiviado causarian una
disminucion del 50% de la emision de luz de Vibrio fisheri, mientras que una ECso de 0,6 g
de suelo para el EOT, representaria que el EOT existente en 6g de suelo disminuiria un

50% la emision de luz.

La ECsg de los EOT mostr6 que el extracto del suelo A presentaba una toxicidad 13
veces mayor que el EOT del suelo B (ECsy de 0,635 g y 8,45 g respectivamente). Sin
embargo, ambos suelos presentaron una toxicidad similar de lixiviados (21,65% y 19,98%
respectivamente). Por lo tanto se descart6 la toxicidad del suelo B (que era menos toxico a
nivel del EOT) ) como la causa de la baja produccion de CO, observada en el suelo B

durante los ensayos respirométricos (fig. 3.7).

Los valores de toxicidad encontrados para los lixiviados en ambos suelos son
bastante inferiores a los observados en suelos con elevada toxicidad aguda. En realidad,
Kwan y Dutka (1992) definieron una ECsy > 2% (p/v) , para ensayos en fase sélida de
Microtox® , como el umbral para considerar un suelo como no téxico. Sin embargo, se han
encontrado ECsy inferiores al 2% en suelos no-contaminados (Marwood ef al., 1998).
Heard et al, (1993) detectaron mediante Microtox® una ECsp inicial de 0.0025% (4 ordenes
de magnitud inferior a la ECsy detectada en el suelo A y B) en slurries de un suelo
contaminado con creosota no envejecida, rica en pentaclorofenol, y tras una
biodegradacion del 98%, la ECsy encontrada fue 4-6% segun el tratamiento, siendo 5 veces
inferior a la ECs detectada en los suelos A y B. Asimismo Knoke ef al. (1999) y Kyle et

al. (1999) encontraron una ECs inicial de 0,05, también en suelos contaminados con
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creosota rica en pentaclorofenol que tras distintos tratamientos de biorremediacion alcanzé

valores de 0,1-0,2.

Tal y como se ha descrito en trabajos anteriores (Cook y Wells, 1996, Marwood et
al., 1998), es importante destacar que a ECsy superiores a 0,1%, los resultados de los
ensayos en fase solida muestran una gran dispersion debido a un enmascaramiento de la
luz, asi como también a la adhesion de la poblacidn de Vibrio fisheri en el particulado de la
resuspension del suelo analizado. Asimismo, también se ha descrito que pueden producirse
interacciones entre la poblacion de Vibrio fisheri y otros componentes naturales o
contaminantes del suelo (Hund y Traunspurger, 1994; Kaiser y Ribo, 1988) que pueden
alterar el resultado. En consecuencia en el presente estudio se ha modificado el ensayo en
fase sélida de Microtox®, filtrando el lixiviado antes de aplicarlo a Vibrio fisheri lo que
ocasiona en parte unos valores mayores de la ECsy, debido en gran medida, a las bajas
solubilidades que presentan los hidrocarburos. Por el contrario, el ensayo de Microtox™
llevado a cabo con el EOT solubilizado en DMSO mostro valores de ECso inferiores

debido probablemente a una mayor solubilidad del extracto-DMSO en agua.

4.1.3 Ensayos rapidos de biodegradabilidad

Para determinar la biodegradabilidad de la matriz contaminante del suelo, se
llevaron a cabo una serie de ensayos rapidos de biodegradabilidad, que consistieron en
resuspensiones de suelo en medio liquido (slurries) y nutrientes inorgdnicos en
Erlenmeyers incubados en condiciones ambientales Optimas (agitacion y temperatura)

durante 20 dias.

Los resultados también revelaron grandes diferencias de biodegradabilidad en el
suelo A y el suelo B. El suelo A mostr6 una disminucion de los TPH del 46% a los 20 dias
de incubacidn, mientras que la poblacion indigena del suelo B solamente degradd un 12%
de los TPH (fig. 3.8). Los controles abioticos con formaldehido no mostraron disminucion
de los TPH tras 20 dias de incubacion, lo que indicaba la baja volatilidad de la matriz

contaminante.
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Fig. 3.8. Perfiles cromatograficos (GC-FID) de los TPH del suelo A y suelo B en los experimentos de

biodegradabilidad de tipo s/urrie a los 0 y 20 dias de incubacion. IS, e IS, corresponden a estandares internos

(naftaleno-d8 y a-androstano respectivamente); SIS; y SIS, corresponden a estandares internos surrogates

(antraceno-d, y ortoterfenil respectivamente).
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El perfil cromatografico del suelo A era similar al de los aceites minerales, mientras
que el del suelo B correspondia a una fracciéon muy pesada de un producto petrolifero al
presentar una zona no resuelta (UCM) con muy pocos picos resueltos en la zona mas
pesada del cromatograma (region equivalente a >Csp). Por lo tanto, probablemente la
elevada recalcitrancia de la matriz contaminante del suelo B podria explicar la ausencia de
actividad respiratoria (produccion de CO, en las respirometrias) asi como también la

escasa biodegradacion alcanzada en los ensayos de biodegradabilidad rapida.

Para comprobar la falta de biodegradabilidad de los contaminates del suelo B, se
llevaron a cabo otra serie de ensayos con incubacién larga (60 dias). En este caso, se
afiadid extracto de levadura 0,5g L', y se afiadié la misma proporcién de nutrientes
inorganicos en forma de NH4NO; y K;HPO,4 manteniendo las mismas proporciones para
facilitar la activacion metabdlica de la poblacién microbiana en condiciones de baja
disponibilidad de los contaminantes. Como puede observarse en la tabla 3.5, no se alcanzo
una biodegradacion significativa a los 60 dias de incubacidn, y solamente el tratamiento
inoculado con el consorcio F1AA especializado en la fraccion saturada pesada de crudo de

petroleo, alcanzo un 7% de biodegradacion.

Tabla 3.5. EOT y TPH finales de los ensayos de slurrie del suelo Balos Oy

60 dias de incubacion.

EOT TPH
Suelo (0d) 31650 28012
Suelo + N (60d) 31125 29062
Suelo + N + Consorcio F1AA (60d) 31970 26062

4.2 FASE Il DEL ESTUDIO DE TRATABILIDAD

En el protocolo disefiado se ha propuesto una segunda fase de estudio en la que se
llevan a cabo una serie de ensayos de biorremediacion a largo plazo (270 para el suelo B y
360 dias para el suelo B), simulando diferentes condiciones de bioestimulacion y
bioaumento en microcosmos que contenian 2,5 kg de suelo con 6 cm de espesor. De esta
forma se evaluaron una serie de condiciones ambientales Optimas y mas cercanas a los

estudios de campo que los ensayos de biodegradabilidad rapidos igualmente necesarios
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para determinar la existencia de una poblacion microbiana potencialmente degradadora y

la biodegradabilidad de los contaminantes presentes en un suelo

4.2.1 Microcosmos del suelo A

Las concentraciones iniciales de TPH variaron segin la metodologia utilizada. Por
gravimetria se detectaron 20970 mg kg” de TPH (un suelo no contaminado presenté 165
mg kg de TPH gravimétricos), sin embargo, mediante GC-FID se detectaron 11975 mg
kg'1 de TPH, utilizando un patrén comercial de n-alcanos de rango C;o-Csp. Utilizando un
patron de aceite mineral, se determind que el 80% de los TPH (GC-FID), eran aceites

minerales, con una concentracion inicial de 9521 mg kg™

La biodegradacion de TPH observada en los microcosmos durante los 360 dias de
incubacién siguié una cinética bifasica. Un primer periodo de biodegradaciéon rapida que
comprendia los primeros 60 dias de incubacion y un segundo periodo de biodegradacion
lenta entre los 60 y el final del periodo de incubacion (360 dias para el suelo A y 270 dias
para el suelo B)(fig. 3.9)

El tratamiento basico (B), con aireacion, una humedad del 60% de la capacidad de
campo (CC) y sin adicion de nutrientes inorganicos, mostrd una respuesta retardada en la
reduccion de la concentracion de TPH, en los primeros 60 dias, momento a partir del cual
presentd un descenso gradual de los TPH hasta alcanzar un 55% de biodegradacion (5360
mg kg") a los 270 dias, manteniéndose hasta los 360 dias (Tabla 3.6). Sin embargo, los
microcosmos con adicion de nutrientes (N, NS, NI y NG), mostraron velocidades méximas
de biodegradacion de los TPH durante los primeros 30 dias (fig. 3.9). Después de 60 dias
de incubacion, en los tratamientos con adicion de nutrientes, se detuvo la biodegradacion

excepto el tratamiento con adicion de nutrientes y glucosa.

La adicion de nutrientes comporté una aceleracion del proceso de biodegradacion
en las primeras fases, eliminando el periodo de adaptacion observado en el tratamiento
basico. Aunque en la bibliografia se encuentran una gran variedad de respuestas a la
adicion de nutrientes en estudios de biorremediacion, la aceleracion inicial del proceso de
degradacion causada por la adicidén de nutrientes, también ha sido descrita por otros autores

(Lewis et al., 1986; Steffensen y Alexander 1995; Swindoll et al., 1998).
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Fig. 3.9. Evolucion de la concentracion de TPH en los microcosmos de suelo A y suelo B. Todos los
tratamientos se llevaron a cabo a una humedad equivalente al 60% cc y aireacién por agitaciéon mecanica 2
veces por semana, excepto el suelo A control, donde no se ajustd la humedad durante el proceso. (®)
tratamiento basico (B; suelo 60% CC aireado); (m) nutrientes (N); (#) nutrientes y indculo (TD para el suelo
Ay F1AA para el suelo B) (NI); (A) nutrientes y tensioactivo (NS); (V) nutrientes y glucosa (NG) y (o)

control (no tratado).

El tratamiento bésico (B) necesito 270 dias de incubacion para alcanzar una
concentracién de 5500 mg kg™, equivalente a los resultados obtenidos con 60 dias de

incubacion en los tratamientos con adicion de nutrientes.

No obstante, como puede observarse en la tabla 3.4, no se encontraron formas de

nitrégeno inorganico (NO3, NO, y NH;") en el suelo A, mientras que si se detectd
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nitrégeno total a una concentracién de 2100 mg N - kg™ (0,21% p/v). En consecuencia, la
poblacion microbiana existente en el suelo A, y en concreto en el tratamiento basico (B)
sin la adicion de nutrientes inorgédnicos, tuvo que obtener nitrogeno para su crecimiento.
Los mecanismos podrian haber sido desde transformaciones lentas del nitrégeno total a
formas asimilables y de inmediata incorporacion a la biomasa microbiana, hasta la fijacion
de nitrégeno atmosférico. En cambio, en los tratamientos con adicion de nutrientes (N y P),
la biodisponibilidad inmediata de las fuentes de nitrégeno y fosforo se tradujo en una

utilizacion rapida de los hidrocarburos, y la eliminacion del periodo de adaptacion.

Tabla 3.6. Biodegradacion (%) de los TPH en el suelo A, determinada por GC-FID.

Tratamiento 0d 30d 60d 90d 180d 270d 360d

B (11975)" -1 1 16 36 55 54 (5557)
N 25 56 51 61 67 54 (3680)
NS 18 27 37 60 63 59 (4962)
NI 25 51 47 65 68 63 (4485)
NG 56 46 47 59 72 79 (2518)

" Los valores entre paréntesis representan la concentracion de TPH (mg kg) determinada por GC-FID. Los
porcentajes de biodegradacion (%) han sido calculados, por duplicado a partir de microcosmos
independientes, comparando las concentraciones de TPH con las del dia 0, ya que se observd una leve

disminucion de los TPH en el suelo control después de 360 dias de incubacion (fig. 3.9)

El tratamiento con nutrientes y glucosa (NG), fue el mas eficiente. A los 270 dias,
la concentracién de TPH (GC-FID) descendié hasta 3353 mg kg, lo que representd un
72% de biodegradacion. El proceso de biodegradacion continud de forma gradual hasta los
360 dias (79% de biodegradacidén) mientras que en los otros tratamientos la biodegradacion
se detuvo alrededor de los 270 dias de incubacién. Estos resultados coinciden con otros
estudios donde la adicion de glucosa incrementa la degradacién de contaminantes (Hess ef
al., 1990; Hendriksen et al, 1992). Sin embargo, también se han descrito efectos

negativos (Entry et al., 1993; Carmichael et al., 1997; Foght et al., 1998).

El tratamiento con nutrientes y tensioactivo Tween 80 (NT) mostrd una
biodegradaciéon mas gradual, sobretodo en los primeros 6 meses. En realidad, podrian
existir relaciones de competencia a nivel de sustratos de crecimiento para la poblacion
microbiana indigena, entre el Tween 80 y los hidrocarburos contaminantes, tal y como ya

se ha descrito en otros estudios (Thiem, 1994; Liu et al., 1995). En este caso, este
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comportamiento seria contrario al observado en el tratamiento con glucosa, donde no se
observo una relacién de competencia en la utilizacion de la glucosa y los hidrocarburos.
Otra posibilidad seria que la presencia del tensioactivo podria facilitar una mayor
extraccion de los contaminantes, sin embargo, se utilizaron estandares surrogate para

corregir las posibles diferencias de extractabilidad entre tratamientos.

En el tratamiento equivalente a un bioaumento (NI), la inoculacion del consorcio
TD, especializado en la degradacion de gasoil, no mostrd una biodegradacion mayor que
los otros tratamientos con nutrientes. Este hecho, va en concordancia con otros estudios
donde la inoculacién de poblaciones microbianas exdgenas en suelos contaminados no
causaban mayor biodegradacion de los hidrocarburos que la propia poblaciéon indigena
adecuadamente biostimulada (Venosa et al., 1996; Walter et al., 1997). La poblacion
microbiana natural, especialmente en enclaves con contaminacion cronica de
hidrocarburos, como el suelo A, suele ser capaz de degradar los hidrocarburos si se
optimizan las condiciones ambientales y los hidrocarburos son biodisponibles (Alexander,

1999)

Todos los tratamientos con adicion de nutrientes (N, NS, NG y NI), excepto el
tratamiento con tensioactivo (NS) mostraron unos valores de TPH residuales bastante
estables (fig. 3.9) y por lo tanto una caida del proceso de biodegradacion. Tal y como se ha
descrito en otros estudios, la cinética de degradacion de contaminantes organicos en suelos,
habitualmente muestra una fase inicial de biodegradacion rapida seguido de un periodo con
pequefios o inexistentes cambios de las concentraciones residuales. Esta cinética es
conocida como el fenémeno del “palo de hockey” (Alexander, 1999; Alexander 2000).
Esta dindmica puede estar causada por una disminucién de los nutrientes inorganicos,
disminucién de la poblacion microbiana, baja biodisponibilidad, condiciones
fisicoquimicas desfavorables y un aumento de la recalcitrancia de los contaminantes
residuales (Manilal et al., 1991; Heusemann, 1997; Alexander, 1999; Alexander, 2000). En
el caso del suelo A, se suplementaron nutrientes inorganicos adicionales y se reinocul6 el
consorcio TD a los 270 dias de incubacion, sin causar ningin efecto en la cinética de
degradacion. Asimismo, los niveles de la poblacion microbiana a los 180 dias se

mantuvieron con niveles suficientemente elevados, y similares a los iniciales (tabla 3.4),
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para explicar la caida del proceso de biodegradacion a largo plazo (10°-10° NMP g de
heter6trofos; 10°-10’ NMP g™ de degradadores de alcanos).

Con la finalidad de entender mejor los motivos de la caida del proceso
biodegradativo, observado a partir de los 180 dias de incubacidn, se examind examinaron
el contenido relativo de aceites minerales ligeros respecto a los aceites minerales pesados
presentes en los TPH del suelo A, durante toda la incubacion (360 dias) y en todos los
tratamientos (Sabaté er al., 2004). Los aceites minerales ligeros disminuyeron mientras que
hubo un enriquecimiento evidente, en aceites minerales pesados, de mayor recalcitrancia a
lo largo del proceso de biodegradacion, especialmente a partir de los 180 dias de
incubacién. Estos resultados fueron coincidentes con los descritos por Song et al. (1990),
donde, después de un experimento de biorremediacion en suelos contaminados, también se

acumulo una fraccion residual de elevada recalcitrancia.

El proceso de enriquecimiento en aceites minerales pesados, va ligado a una menor
biodisponibilidad de los hidrocarburos (tienen una constante de solubilidad més baja que
los aceites minerales pesados) y una mayor recalcitrancia, debido a su elevado peso
molecular. Estos factores podrian explicar tanto la caida del proceso de biodegradacion a
partir de los 180 dias y ademas serian coincidentes con una disminucién sustancial de la
poblacion microbiana al final del experimento (360 dias), alcanzandose una poblacion
heterétrofa de tan solo 10* NMP g cuando entre los 0 y 180 dias se mantuvo en 10°-10’
NMP g, probablemente por problemas de accesibilidad al sustrato y /o metabolizacion de

los contaminantes residuales

4.2.2 Microcosmos del suelo B

La concentraciéon de TPH inicial del suelo B, fue de 25700 mg kg-1, determinada
por métodos gravimétricos. Unicamente el tratamiento base (B) sin adicién de nutrientes,
alcanzd una ligera biodegradacion (10 %) tras 270 dias de incubacion. En ninguno de los
tratamientos con adicion de nutrientes, se observd biodegradacion significativa de los
contaminantes (fig. 3.9). También cabe destacar, que incluso la inoculacién del consorcio
F1AA, especializado en la biodegradacion de una fraccion saturada pesada de crudo de

petroleo semidegradado (Vifias ef al., 2002), tampoco mejor6 la biodegradacion.
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Fig. 3.10. Evolucidn de las poblacién microbiana heterétrofa total, degradadora de n-alcanos y degradadora

de HAPs en los microcosmos del suelo B.

Como puede observarse en la figura 3.10, la poblacidon microbiana degradadora de
hidrocarburos disminuyd gradualmente durante los 270 dias de incubacidn, desde una
poblacién inicial de 10°-10° NMP g de degradadores de n-alcanos hasta 10°-10* NMP g
a los 270 dias. Igualmente ocurrid con los degradadores de HAPs que inicialmente eran del
orden de 10° NMP g suelo y disminuyeron hasta una poblacion final de 10° NMP g
suelo. Sin embargo, la poblacion heterdtrofa se mantuvo durante todo el periodo de

incubacion con niveles elevados (10°-10" NMP g suelo). Por lo tanto, la disminucién de
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la poblacion degradadora estuvo relacionada con la falta de biodegradacion durante el
proceso de biorremediacion. La disminucion de la poblacion microbiana podria ser causada
por una disminucidn de la biodisponibilidad o la falta de sustratos metabolizables (fraccion
saturada pesada) durante el proceso de incubacion. Los componentes organicos no
hidrocarbonados, los cuales son abundantes ya que representan el 50 % del COT (tabla

3.4), podrian mantener los niveles de poblacidon heterdtrofa en los microcosmos.

En el suelo B, la ausencia de biodegradacidon observada en los microcosmos, fue
coincidente con los resultados observados previamente en la fase I (apartado 4.1), donde se
evalué la actividad metabdlica de la poblacion indigena (respirometria y NMP) y la

biodegradabilidad de los contaminantes mediante ensayos de tipo slurrie.

La informacidn obtenida en la primera fase de los ensayos de tratabilidad, ayuda a
decidir si es factible la aplicacion de la biorremediacion en un suelo contaminado. Esta
fase consiste en una serie de ensayos simples y rapidos que requieren de unos 30 dias entre
experimentos y procesamiento de datos. Si los resultados de la fase I son favorables para la
aplicacion de la tecnologia de la biorremediacion, se puede pasar a una segunda fase donde
se evalian, en microcosmos, los factores ambientales que pudieran condicionar la
biodegradacién microbiana de los contaminantes del suelo. Debido a que existe una gran
disparidad en los efectos de los distintos pardmetros ambientales en la biodegradacion de
contaminantes organicos en suelos, es necesario llevar a cabo la segunda fase del protocolo
para establecer las condiciones de bioestimulacidén y la necesidad o no de realizar un

bioaumento.
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5 CONCLUSIONES

1. Se ha disefiado un protocolo de ensayos de tratabilidad, a escala de laboratorio,
previo a la biorremediacion de suelos contaminados por hidrocarburos que consta

de 2 fases de estudio.

a) En la primera fase de estudio se evalua la presencia de poblaciones
microbianas, la actividad metabdlica real y potencial y la

biodegradabilidad de los contaminantes presentes en el suelo.

b) En la segunda fase de estudio se estudia la optimizacion de las
condiciones fisicoquimicas (humedad, aireacion, nutrientes
inorganicos) y biologicas (posibilidad de inocular poblaciones
microbianas aldctonas) que pueden condicionar el proceso de
biodegradacion durante la biorremediacidon de suelos contaminados

por hidrocarburos.

2. Se han aplicado los ensayos de tratabilidad a dos suelos contaminados con

diferentes fuentes de hidrocarburos.

3. El suelo A, contaminado con aceites minerales, presentdé una poblacion
degradadora y metabolicamente activa. Los contaminantes eran biodegradables por
la misma poblacidén autoctona. La aireacion y la humedad han sido los factores
claves para que existiera una importante biodegradacion de los contaminantes,
mientras que la adicidn de nutrientes inorganicos ha acelerado el proceso en las
primeras fases eliminando el periodo de adaptacion. La adicidn de glucosa permitio

alcanzar la méxima degradacion de los TPH a largo plazo (360 dias).

4. La cinética de degradacion de los TPH del suelo A, mostré6 un comportamiento
bifasico, del tipo “palo de hockey” debido a un enriquecimiento en aceites
minerales pesados, mas recalcitrantes y de menor biodisponibilidad, durante el

proceso de biodegradacion.

5. El suelo B, contaminado con una fraccidon saturada pesada del petréleo, presento

una poblacidn microbiana degradadora de hidrocarburos significativa, pero que no
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era metabdlicamente activa ni activable. La matriz contaminante no era
biodegradable ni a corto ni a largo plazo, ni en slurries, ni en microscosmos
respectivamente. La falta de biodegradabilidad y de actividad microbiana se
atribuyd a una baja biodisponibilidad y una elevada recalcitrancia de los
contaminantes, y no a fendmenos de toxicidad. Los resultados negativos de la
primera fase de los ensayos de tratabilidad, ya anticiparon los resultados obtenidos

a largo plazo en microcosmos.

La informacién obtenida en la primera fase de los ensayos de tratabilidad, permite
decidir, en un corto intervalo de tiempo, si es factible la aplicacién de la
biorremediacion en un suelo contaminado, mientras que la segunda fase permite

establecer las condiciones dptimas de biorremediacidn en procesos aerdbicos.
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Capitulo I'V:

Biorremediacion de un suelo contaminado por creosota:
caracterizacion microbioldgica, quimica y

ecotoxicologica

“Restablecer la conexion con la trama de la vida
significa reconstruir 'y mantener comunidades
sostenibles....Podemos  aprender mucho de lo
ecosistemas, verdaderas comunidades sostenibles de
plantas, animales y microorganismos [...] En los
ecosistemas, la complejidad de su red es consecuencia
de su biodiversidad; por tanto, una comunidad
ecologica diversa es una comunidad resistente”.

Fritjof Capra “La trama de la vida”



Introduccion

1 INTRODUCCION

1.1 LA CREOSOTA

La creosota es un producto liquido viscoso de textura aceitosa, utilizado para la
conservacion de la madera que habitualmente se emplea en el tratamiento de traviesas de
ferrocarril, en postes de la red de telefonia y de transmision de energia eléctrica y en

cercados o puentes.

Se obtiene fundamentalmente por procesos de destilacion entre 200 y 400°C de
alquitranes procedentes de la combustion (900-1200°C) de carbones grasos (hulla). Su
composicién quimica es compleja, estando formada por 150-200 componentes quimicos
diferentes, de los cuales un 85% son hidrocarburos aromaticos policiclicos de origen
pirolitico (HAPs) de 2 hasta 5 anillos aromadticos (tabla 4.1); un 10% son compuestos
fenolicos (tabla 4.2) y un 5% son de compuestos heterociclicos (N-, S-, y O-) (tabla 4.3).
Asimismo, es importante destacar que mas del 50% de la composicion de la creosota esta
representado por HAPs de dos y tres anillos (Mueller ef al., 1989), y que ademas, los
HAPs, al ser mayoritariamente de origen pirolitico, estin mayormente representados por

HAPs no metilados (Blumer, 1976).

Las propiedades fisicoquimicas de los diferentes componentes de la creosota
condicionan su destino ambiental. De esta forma, los compuestos fenolicos y algunos
hidrocarburos heterociclicos presentan elevadas solubilidades (3 a 4 6rdenes de magnitud
superiores a los HAPs de 3 o mas anillos) y por lo tanto pueden ser movilizados en las
fases acuosas del suelo y, en consecuencia, pueden afectar sistemas acuosos colindantes al
suelo contaminante (superficiales o subterrdneos). Asimismo, los componentes mas
volatiles (HAP de 2 anillos, compuestos fendlicos y heterociclos de bajo peso molecular)

pueden disminuir paulatinamente del suelo pasando a la atmosfera.

En consecuencia, los compuestos presentes en suelos contaminados con creosota
pueden ser diferentes en funcién del tiempo transcurrido desde el episodio de
contaminacion. Asi, un suelo con contaminacidn reciente de creosota se caracteriza por
presentar compuestos contaminantes parecidos a los descritos en las tablas 4.1-4.3,

mientras que en un suelo con contaminacidén remota (meses-afios) puede presentar una
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ecotoxicoldgica.

proporcién aun mayor en HAPs pesados (de tres 0 mas anillos) y una menor proporcion de

compuestos fendlicos e hidrocarburos heterociclicos (Mueller et al., 1989).

Tabla 4.1. Hidrocaruros aromaticos policiclicos (HAPs)

predominantes en la creosota.

HAP PM' Proporcién®  Solubilidad
(%) (mg 1)’

Naftaleno 128 13 31.7
2-metilnaftaleno 142 13 254
Fenantreno 178 13 1.3
Antraceno 178 13 0.07
1-metilnaftaleno 142 8 28.5
Bifenil 154 8 7.5
Fluoreno 166 8 2.0
2,3-dimetil naftaleno 156 4 3.0
2,6- dimetilnaftaleno 156 4 2.0
Acenafteno 154 4 3.9
Fluoranteno 202 4 0.26
Pireno 202 2 0.14
Criseno 228 2 0.002
Antraquinona 208 1 ND
2-metilantraceno 192 1 0.04
2,3-benzo(b)fluoreno 216 1 0.002
Benzo(a)pireno 252 1 0.003

'PM: Peso molecular; “Proporcién respecto a los HAPs totales ; °

Solubilidad en agua a 25°C.Datos segiin Mueller et al., (1989).

La toxicidad y mutagenicidad intrinseca de los componentes que forman la creosota
obligd a la uniéon europea a redactar una Directiva Comunitaria en el afio 2001
(2001/90/CE), donde se prohibié el uso de maderas tratadas con creosota en cualquier tipo
de obra que estuviera en contacto directo con la poblacion. Solamente se permitid la
aplicacion de creosota, con unas concentraciones de benzo(a)pireno y fenol inferiores a 50
y 30000 mg kg, en travesias de ferrocarril, postes eléctricos y de telecomunicaciones,
cercados y en puertos y vias navegables. Su uso, sin embargo, ha estado relativamente

generalizado en parques y jardines publicos, paseos maritimos y obras similares.
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Tabla 4.2. Compuestos fenolicos predominantes en la creosota.

.Compuesto PM' Proporcion” Solubilidad
(%) (mg "y’
Fenol 94 20 82000°
0-Cresol 108 10 25920
m-Cresol 108 10 23500
p-Cresol 108 10 24000*
Pentaclorofenol 266 10 14
Xilenol (isomeros) 122 35 3544-6232
2,3,5-Trimetilfenol 136 5 ND

" PM: Peso molecular; * Proporcion respecto a los HAPs totales. ® Solubilidad en agua a

25°C 4 Solubilidad en agua a a 40°C. Datos segun Mueller ef al., (1989).

Tabla 4.3. Compuestos heterociclicos predominantes de la cresota.

Compuesto PM' Proporcién Solubilidad acuosa’
(%) (mg 1)
N-Heterociclicos
Quinolina 129 10 6718
Isoquinolina 129 10 4522
Carbazol 167 10 1
2,4-dimetilpiridina 107 10 ND
Acridina 179 5 5
Anilina 93 5 3400
2-4-metilquinolina 143 5 ND
Pirrol 67 5 ND
Pirrolidina 71 5 ND
S-Heterociclicos
Benzotiofeno 134 10 10
Dibenzotiofeno 184 10 10
O-Heterociclicos
Dibenzofurano 168 10 10

" PM: Peso molecular; * Proporcién respecto a los HAPs totales. * Solubilidad en agua a

25°C. Datos segin Mueller et al., (1989).
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ecotoxicoldgica.

La complejidad en la composicion de la creosota, asi como también la elevada
recalcitrancia y toxicidad de muchos de sus componentes, es la causa que el estudio de la
biorremediacion de un suelo contaminado con creosota represente un caso modelo
referente a la biorrecuperacioén de un suelo contaminado con una matriz quimica compleja

y recalcitrante.

1.2 BIORREMEDIACION DE SUELOS CONTAMINADOS POR HAPS

1.2.1 Marco tedrico

Los hidrocarburos aromaticos policiclicos (HAPs) se encuentran presentes, como
contaminantes quimicos, en todos los compartimentos ambientales (Clark, 1989;
Ferndndez et al, 1992; Samanta et al, 2002). Su origen puede ser petrogenico
(encontrandose en el crudo de petrdleo y derivados) o pirolitico (encontrandose en la
creosota, combustion de combustibles fosiles, incineracion de residuos organicos) cuando
son generados a elevadas temperaturas durante la combustion incompleta de casi cualquier

material orgdnico (National Academy of Sciences, 1983).

Los microorganismos juegan un papel importante en la degradacion de HAPs en los
ecosistemas acuaticos y terrestres, siendo la degradacion microbiana el principal proceso
de descontaminacion natural (Prince 1993; Shuttleworth y Cerniglia 1995; Késtner, 2000).
La optimizacion cientifica de la biodegradacion microbiana es la base para las distintas
tecnologias de biorremediacion (Alexander, 1999), el uso de las cuales ha sido efectivo y
descrito en bastantes estudios en el tratamiento de suelos contaminados por HAPs (Mueller

et al., 1989; Guerin 1999; Eriksson et al., 2000; Atagana 2004).

En emplazamientos contaminados por hidrocarburos, especialmente en zonas con
exposicion larga a los contaminantes, la poblacién microbiana indigena habitualmente
responde favorablemente a estrategias de bioestimulacién, multiplicindose y
metabolizando el residuo de interés (Harayama, 1997; Alexander 1999). Sin embargo, en
otros casos cuando la poblacion microbiana degradadora de hidrocarburos es baja, el
bioaumento puede ser beneficioso (Mikesell y Boyd 1988; Atlas y Bartha, 1997; Vogel,
1996; Boon et al., 2000). La velocidad en la degradacion microbiana de HAPs en suelos y
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sedimentos esta limitada por la transferencia de masas a la fase acuosa de HAPs presentes
en forma cristalina, adsorbidos al suelo y/o solubilizados en fases liquidas no acuosas

(NAPLs) (Harms y Bosma, 1996; Bosma et al., 1997).

La degradacion microbiana de HAPs en un suelo esta condicionada por una serie de
factores fisicoquimicos (temperatura, pH, salinidad, fuentes de N y P, estructura molecular
del contaminante y biodisponibilidad) y bioldgicos (poblacion microbiana adaptada al
catabolismo del contaminante), que condicionan el éxito del proceso de biorremediacion
(apartado 1.4, capitulo III). También, la baja biodisponibilidad de los HAPs en suelos
condiciona el resultado del proceso de biorremediacion. La baja biodisponibilidad de los
HAPs se debe a sus bajas constantes de solubilizacidon en agua (disminuye a medida que
incrementa el peso molecular y el numero de anillos de los HAPs) y a elevadas Koy y Koc
(tabla 2.1 capitulo IT), que limita la transferencia de masas a la fase acuosa (Késtner, 2000).
Asimismo, los procesos de envejecimiento (ageing) o de biodegradacion y la interaccion
de los HAPs con los coloides, arcillas y materia organica del suelo, también limitan la
biodisponibilidad de los HAPs en suelos (Ortega-Calvo y Saiz-Jiménez 1998; Ressler et
al., 1999; Alexander, 2000; Niqui-Arroyo et al., 2003). Las poblaciones microbianas
degradadoras de hidrocarburos pueden mejorar la biodisponibilidad o la accesibilidad a los
HAPs, excretando biotensioactivos (Kanga et al., 1997; Ron y Rosenberg 2001; Ron y
Rosenberg 2002; Abalos et al., 2004), incrementando la hidrofobicidad de la membrana
externa expresando menor cantidad de antigeno-O en la produccion de LPS (Norman et al.,
2005), formando biofilms (Ressler ef al., 1999), o mediante procesos de quimiotaxis

(Ortega-Calvo et al., 2003).

Teniendo en cuenta que cada emplazamiento contaminado puede responder de
diferente forma a los distintos pardmetros que afectan la biodegradacion microbiana, se
han desarrollado una serie de ensayos de tratabilidad (capitulo III) donde se puede
determinar la biodegradabilidad del contaminante, la presencia y potencial metabdlico
frente a los contaminantes de la poblacién microbiana autdctona y se evalua el efecto de la
adicion de nutrientes inorgédnicos (fuente de N y P), indculos exogenos, tensioactivos
sintéticos o biotensioactivos u otros aditivos como pueden ser fuentes de hierro oleofilicas

(octoato de hierro).
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No obstante, en la mayor parte de estudios referentes a ensayos de tratabilidad o de
biorremediacion de suelos contaminados en general, el control del proceso tnicamente se
realiza por andlisis quimico de los contaminantes iniciales sin englobar otros aspectos
importantes, como el estudio de la estructura y dinamica de las poblaciones microbianas
asociada al proceso de biodegradacidn, y un analisis ecotoxicoldgico a lo largo del proceso

de biodegradacion.

1.2.2 Estudio de las poblaciones microbianas en procesos de biorremediacion de

suelos contaminados

Es necesario mejorar el conocimiento acerca de la composicidon de las comunidades
microbianas presentes en suelos contaminados, asi como su evolucion durante los procesos
de biodegradacion, para determinar cuales son los microorganismos capaces de adaptarse y
explotar los habitats contaminados. Asimismo, teniendo en cuenta que el metabolismo de
sustratos organicos en sistemas naturales se produce mediante interacciones metabolicas
complejas, con la participacion de microorganismos diferentes, es necesario estudiar las
poblaciones microbianas presentes en el suelo de la forma mas representativa posible. Sin
embargo, la mayor parte de microorganismos presentes en muestras ambientales no se
pueden cultivar en medios de cultivo en el laboratorio (solamente un 0,1-0,01% son
cultivables) y los que son cultivables, pueden no ser representativos de la poblacion
presente en la muestra (Amann et al., 1995; Head et al., 1998; Delong 2004; Torsvik et al.,
2003; Zengler et al., 2002).

Las técnicas de biologia molecular aplicadas a los estudios de biorremediacidon
ofrecen nuevas oportunidades para el andlisis de la estructura, composicion y cambio
poblacional de las comunidades microbianas del suelo durante los procesos de
biodegradacion. Existen diferentes técnicas moleculares para el estudio de comunidades
microbianas en sistemas naturales (ver apartado 1.1.6.2 del capitulo II). En este estudio se
ha elegido el DGGE de genes 16SrRNA para el estudio de la poblacién microbiana, por ser
una técnica que permite detectar rapidamente de un modo cualitativo y semicuantitativo
(relativo) los diferentes productos de PCR de genes 16SrRNA de la comunidad (Muyzer et
al., 1993; Fromin et al,, 2002). Con un gradiente desnaturalizante optimizado, se asume

que cada banda de DGGE representa una unidad taxondmica operativa (OTU), la cual se
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puede denominar con el término especie para simplificar el andlisis (Hughes et al., 2001).
Sin embargo, los resultados obtenidos por DGGE, asi como por otras metodologias
basadas en la amplificacion de genes 16STRNA por PCR, no reflejan del todo la realidad.
Las razones son metodoldgicas, como pueden ser: diferencias en la lisis celular durante la
extraccion de acidos nucleicos, amplificacion selectiva de genes 16SrRNA por PCR,
recombinacion genética y formacion de quimeras durante la PCR, y diferencias en el
nimero de copias génicas u operones de genes 16SrRNA en genomas de diferentes

organismos (ver apartado 1.1.6.2.7 del capitulo II para mas detalles).

Se ha estudiado, mediante técnicas moleculares, la estructura y composicion de
comunidades microbianas asociadas a ambientes contaminados por crudo de petroleo
(Macnaughton et al., 1999; Colores et al., 2000; Roling-Wilfred et al., 2002; Evans et al.,
2004; Kaplan y Kitts, 2004; Roling Wilfred et al., 2004), diésel (Bundy et al., 2002),
MTBE (Zein et al., 2004), PCBs (Nogales et al., 1999; Nogales et al., 2001; Abraham et
al., 2002) y pesticidas (Singh et al., 2003). Sin embargo, existen pocos trabajos que hayan
estudiado de forma exhaustiva las comunidades microbianas existentes en suelos
contaminados por HAPs (Siciliano ef al., 2003; Andreoni ef al., 2004). Ademas, los pocos
estudios con suelos contaminados por HAPs, no realizaron un seguimiento de la dinamica
de las poblaciones microbianas mediante técnicas moleculares durante el proceso de
biodegradacion. Asimismo, los estudios se realizaron con concentraciones muy bajas de
HAPs (Andreoni et al., 2004), o con suelos dopados con aceites minerales pesados que

contenian HAPs de bajo peso molecular (Siciliano ef al., 2003).

1.2.3 Estudios de ecotoxicidad en la biorremediacion de suelos contaminados

1.2.3.1 Importancia de los estudios ecotoxicologicos

El objetivo principal en la recuperacion de suelos contaminados es la disminucion
de la concentracion de contaminantes, hasta unos niveles establecidos por la legislacion
vigente que impliquen la ausencia de un riesgo inaceptable para la salud humana. Se define
riesgo, como la probabilidad de que un contaminante entre en contacto con algin receptor
con consecuencias adversas para la salud de las personas o para el medio ambiente. El Real
Decreto 9/2005 define como riesgo inaceptable de una sustancia para la salud humana,

como aquella situacion (concentracion y tiempo de exposicion) en que la frecuencia
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esperada de aparicion de cancer en la poblacion expuesta exceda del 1 por 100.000 casos.
Por lo tanto, el riesgo de un suelo contaminado se relaciona habitualmente con la
concentracion de ciertos componentes especificos, para los que se ha establecido el efecto
dosis-respuesta en ensayos con organismos vivos. No obstante, la mayor parte de los

suelos contaminados difieren de estas condiciones al menos en dos factores importantes:

a) Los contaminantes, raramente existen de forma individual, ya que se
presentan en forma de mezclas orgénicas complejas, que pueden ser toxicas o
alterar, positivamente o negativamente, el comportamiento de los
constituyentes legislados o de interés (Boyd y Sun, 1990; Efroymson y
Alexander, 1995; Ghoshal y Luthy, 1996; Rutherford ef al., 1998).

b) Los contaminantes habitualmente estan presentes en el suelo durante afios o
décadas, pudiéndose encontrar secuestrados en los microporos del suelo e
incluso reaccionando con la materia orgdnica o incorporandose en las
substancias huimicas del suelo (Alexander, 1995; Hatzinger y Alexander,

1995; Ghoshal y Luthy, 1996; Guthrie y Pfaender, 1998).

En consecuencia, es poco probable que la biodisponibilidad de un contaminante
presente en una matriz organica compleja (con problemas de transferencia de masas)
(Ghosh et al., 2000) y que ademds puede estar envejecida (ageing), coincida con la que
resulte de ensayar el contaminante de forma individual y en un suelo recientemente
dopado. Ademas, las interacciones sinérgicas o antagonicas que pueden producirse tanto
entre los diferentes contaminantes, como con la matriz del suelo, asi como también la
dificultad de detectar y cuantificar todos los componentes y los metabolitos de degradacion
de una matriz contaminante, justifican la necesidad de complementar el andlisis quimico
con estudios ecotoxicologicos (Hund y Traunspurger, 1994). En realidad, en los ultimos
afios se ha observado un creciente interés en incorporar los ensayos ecotoxicoldgicos para
complementar la toma de decisiones en proyectos de recuperacion (Renoux et al., 1995;
Salanitro et al., 1997; Saterbak et al., 1999) y para redefinir las concentraciones limite a
nivel legal (Braud-Grasset et. al., 1993; Debus y Hund, 1997; Dorn et al., 1998; Dorn y
Salanitro, 2000).
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1.2.3.2 Ensayos de ecotoxicidad

En los ultimos afios, se han empezado a utilizar ensayos de ecotoxicidad, tanto en el
laboratorio como en estudios de campo, para el seguimiento de procesos de
biorremediacion en suelos contaminados con hidrocarburos (Thomas y Cline, 1985; Wang
y Bartha, 1990; Salanitro et al., 1997; Saterbak et al., 1999). Los diferentes ensayos de
ecotoxicidad descritos en suelos utilizan diferentes niveles troficos, como bacterias,
invertebrados, protozoos, anfibios, algas y plantas (Greene et al, 1988; Hund y
Traunspurger, 1994; Keddy et al., 1995; Dorn et al., 1998; Juvonen et al., 2000; Dumont
et al., 1983). A continuacion se describen los ensayos de ecotoxicidad mas utilizados en

suelos, que corresponden a ensayos de toxicidad aguda y a ensayos de genotoxicidad.

1.2.3.2.1 Ensavos de toxicidad aguda

1.2.3.2.1.1 Microtox” (Vibrio fisheri)

El ensayo de Microtox” es un bioensayo de toxicidad aguda, basado en la
bioluminiscencia natural de la bacteria marina Vibrio fisheri. Se ha demostrado que la
bioluminiscencia se ve afectada de forma directamente proporcional a la presencia de
toxicos, con lo que se puede analizar el efecto de diferentes concentraciones de una
muestra problema en la bioluminiscencia de Vibrio fisheri. La ECs, se define como aquella
concentracién del extracto problema o lixiviado (g suelo ml™ lixiviado) donde se observa
una disminucion de un 50% en la bioluminsicencia de una poblacidn de Vibrio fisheri. El
ensayo de Microtox” se utiliza mayoritariamente para analizar la toxicidad aguda de
muestras de agua (ISO/FDIS 11348-3), pero en los ultimos afios, también se ha utilizado
para el andlisis rdpido de toxicidad aguda en suelos (Cook y Wells, 1996; Johnson, 1997;
Ringwood ef al., 1997; Dorn y Salanitro, 2000; Harkey y Young, 2000; Stronkhorst et al.,
2003), mediante el ensayo en fase sélida (SPT) (Azur Environmental, 1995). Este ensayo
consiste en llevar a cabo un Microtox® con un lixiviado del suelo. Para ello se afiade la
poblacion de Vibrio fisheri a las distintas concentraciones de lixiviado, se incuba durante
15 minutos, se filtra la mezcla para eliminar el particulado y se analiza la bioluminiscencia
del lixiviado filtrado en un luminémetro (Azur Environmental, 1995). Este proceso tiene el
inconveniente que, a concentraciones elevadas de lixiviado, se pierde parte de la poblacion

de Vibrio fisheri adherida al particulado durante el proceso de filtraciéon (Benton et al.,
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1995; Ringwood et al., 1997) y por lo tanto se tiende a sobreestimar la toxicidad aguda de
los lixiviados por pérdidas de bioluminiscencia. Recientemente se ha mejorado el método
con la aparicion del ensayo basico de fase solida (BSPT) (Azur Environmental, 1995), en
el cual no es necesario filtrar las incubaciones del lixiviado incubadas con Vibrio fisheri
antes de cuantificar la bioluminscencia en el lumindmetro. Sin embargo, los diferentes
trabajos realizados recientemente con el BSPT (Mowart y Bundy, 2001, 2002a y 2002b;
Abbondanzi et al., 2004 y lacondini et al., 2004) sugieren que esta mejora sigue
sobreestimando la toxicidad aguda a elevadas concentraciones de lixiviados por la
disminucion de la bioluminiscencia, debido a problemas de turbidez. Este ensayo puede
utilizarse para interpretar resultados de toxicidad de lixiviados de suelo (filtrando el

lixiviado antes del ensayo) y del particulado del suelo (sin filtrar el lixiviado).

1.2.3.2.1.2 Lumbricidos (Eisenia foetida)

Es un ensayo de toxicidad aguda (letalidad) llevado a cabo con el invertebrado
Eisenia foetida (oligoqueto), emn el que se determina como afecta un suelo o muestra
problema a la letalidad (14 dias) y reproduccion (28 dias) de una poblacién de FEisenia
foetida adulta, segiin un protocolo estandarizado (E 1676-95, ASTM, 1995; ISO 11268-1). En
este ensayo se obtiene una LDs (dosis letal 50), que es la dilucion del suelo (con un suelo
no toxico) en la cual la mortalidad es del 50 % de los individuos, a los 14 dias de
incubacidn. Es un ensayo que ha sido utilizado para el estudio del impacto ambiental de
pesticidas, herbicidas, metales pesados y HAPs en suelos (April et al., 1990; Hund y
Traunspurger, 1994; Kelsey y Alexander, 1997; Salanitro et al., 1997). Su frecuente
utilizacion se debe a la facil manipulacion, adquisicidn y mantenimiento de Eisenia foetida
y ademads permite el contacto directo del lumbricido con el suelo. Estos organismos son
capaces de ingerir grandes volimenes de suelo y su respuesta frente a los contaminantes

puede analizarse segun su supervivencia, comportamiento y reproduccion.

1.2.3.2.1.3 Plantas superiores

Se han utilizado diferentes especies de plantas superiores para ensayos de toxicidad
aguda en suelos, en estudios de crecimiento (incluye el estudio de la germinacién de
semillas y del crecimiento de cotiledones y planta adulta) y de supervivencia (ISO 11269-

2). Las especies mas utilizadas son Lactuca Sativa (lechuga) (Folsom et al., 1991; EPA
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1996), Lolium Perenne (centeno) (ASTM E1598-94, 1997) para suelos y Lemma minor
(Environment Canada EPS 1/RM/37- 1999) y Echinochloa Crusgalli (Walsh et al., 1991)
para zonas pantanosas o inundadas. En estos ensayos también se determina la inhibicion de
crecimiento (en peso seco) tanto de cotiledones como de planta adulta. Sin embargo, es
importante destacar que en los estudios de campo, las condiciones ambientales, y en
concreto la salinidad y la dificultad en la diferenciacion de cotiledones jovenes de las
plantas de ensayo con las de otras plantas circumdantes, pueden alterar los resultados del

ensayo.

1.2.3.2.2 Ensayos de genotoxicidad

1.2.3.2.2.1 Ensayo de teratogénesis en embriones de Xenopus laevis (FETAX)

El FETAX es un ensayo en el que se evalia el efecto teratogénico y tdxico
(inhibicion de crecimiento y letalidad) de una muestra ambiental en embriones del anuro
Xenopus laevis (Dumont et al., 1983). Es un ensayo, que ha sido validado recientemente
por la ASTM (E 1439-98) (Dumont et al., 2003), y que es repetitivo, de bajo coste, tiempo
razonable (96 h), fiable y que ademas, si se utiliza conjuntamente con fraccion microsomal
hepatica activada, correlaciona hasta un 95% con estudios calibrados realizados con
mamiferos (Bantle ef al., 1996, Prati ef al., 2000; Dumont et al., 2003; Fort et al., 2003). El
FETAX se ha utilizado en un amplio espectro de situaciones como son: detergentes,
pesticidas, disolventes, extractos de sedimentos, suelos y calidad de aguas en depuradoras
(Dumont, 2003; Fort, 2003). En este ensayo se obtiene la LDsy, cuantificaciéon y tipo de
teratogénesis en embriones vivos e inhibicion del crecimiento en la longitud media de los

embriones vivos, a las 96 horas (estadio 46 de desarrollo embrionario de Xenopus laevis).

1.2.3.2.2.2 Comet test

El ensayo del “comet test” fue descrito por primera vez por Singh at al., (1988),
modificando un protocolo de observacion del DNA en células individuales embebidas en
un gel de agarosa descrito por Rydberg y Johanson (1978). Este ensayo de genotoxicidad
es capaz de detectar lesiones en el DNA causadas por agentes alquilantes, intercalantes y
por dafio oxidativo (Henderson et al., 1998) y ha sido aplicado en diferentes areas como:
estudios clinicos, de radiologia, genética y ecotoxicidad en diferentes matrices

ambientales. Se puede aplicar a cualquier tipo de célula eucariota incluidas las células
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vegetales (Cerda, et al., 1993; Tice, 1995; Cotelle y Férard, 1999). La utilizacion de
celomocitos de Eisenia foetida para el ensayo del “comet test” tiene la ventaja de que se
puede acoplar al ensayo de toxicidad aguda normalizado para esta especie (E 1676-95,
ASTM, 1995; ISO 11268-1). Para ello, se engloban los celomocitos de individuos de Eisenia
foetida, expuestos previamente a un tdxico o matriz ambiental, en un gel de agarosa muy
delgado extendido en un portaobjetos, se someten las células a una lisis alcalina para
desenrollar el DNA y a continuacion se lleva a cabo una electroforesis de corta duracion.
Posteriormente, se observa la migracion resultante del DNA por microscopia de
fluorescencia, tifiendo el DNA con DAPI o naranja de acridina. Un DNA no dafiado,
migrard agrupado en forma esférica, mientras que en un celomocito con parte del DNA
dafiado, la migracion serd en parte agrupada y lenta (DNA intacto) y en parte mas difusa y
rapida (DNA dafiado), generando una migracion del DNA parecida a un cometa (el nucleo
seria el DNA intacto y la cola seria el DNA dafiado). Se cuantifica la lesion del DNA de
forma geométrica, densitométricamente y estadisticamente para una poblacion de

celomocitos determinada.

1.2.3.2.2.3 Ensayos de mutagénesis en bacterias

Los ensayos de mutagenicidad se basan en la deteccidon, en organismos diana, de
fenotipos especificos después de un contacto con agentes fisicoquimicos. El cambio
fenotipico, como por ejemplo la supervivencia en unas determinadas condiciones, o una
mayor bioluminiscencia, puede ser resultado de cambios en las propiedades bioquimicas
causadas por cambios genéticos. Debido a que los mecanismos de mutagénesis son
comunes para todos los organismos vivos, se acepta que un mutageno para un tipo celular
deberia considerase también mutagénico para células de otros organismos (Wegrzyn y
Czyz, 2003). Las células procariotas tienen una tasa de crecimiento mas elevada, un cultivo
y manipulacidon genética mas simples, que los convierte en organismos ideales para este

tipo de ensayo.

Test de Ames (Salmonella Typhimurium)

El test de Ames, utiliza cepas de Salmonella typhimurium como organismo
indicador de mutagénesis. Fue descrito hace més de 30 afios (Ames, 1971) y constituye

uno de los ensayos de mutagénesis mds conocido, habiéndose ensayado miles de
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compuestos quimicos (Mortelmans y Zeiger, 2000). Este ensayo ha sido modificado en
varias ocasiones desde su aparacion (Ames et al., 1973a,b, 1975; McCann et al., 1975;
Maron y Ames 1983; Mortelmans y Zeiger, 2000). Se utilizan cepas de Salmonella
typhimurium modificadas genéticamente en genes implicados en la biosintesis de la
histidina (gen his), en la reparacion del DNA (gen wvrB) y en la biosintesis del
lipopolisacarido (gen rfa), lo que implica que la cepa sea auxotrofa para la histidina, tenga
una permeabilidad mas elevada de la membrana externa respecto a moléculas de elevado
peso molecular y que ademads las mutaciones que tengan lugar no sean reparadas de forma
eficiente (Ames et al., 1973). Para extrapolar los datos de mutagénesis del test de Ames a
mamiferos, es necesario llevar a cabo una preincubacion del extracto a analizar con
fraccion microsomal hepatica inducida (fraccion S9). La duracion del ensayo es de 48
horas. Se han detectado mutaciones de substitucion de base, inhibidores de sintesis de

DNA, intercalantes del DNA y productos que lesionan el DNA (Wegrzyn y Czyz, 2003).
Mutatox

Se trata de un ensayo de genotoxicidad que utiliza como organismo indicador una
cepa mutante de Vibrio fisheri (M169), con muy baja capacidad bioluminiscente (Ulitzur et
al., 1980; Bulich y Isenberg 1981; Ulitzur y Weiser 1981). El ensayo es parecido al ensayo
Microtox”, aunque en este caso la incubacion de Vibrio fisheri M169 es de 24 horas
(Microtox”™ es de 15-30 minutos). En este caso, cuando hay mutagénesis se incrementa la
emision de luz respecto a la cepa control. Para simular el metabolismo de los mamiferos,
es necesario preincubar la muestra con fraccidbn microsomal hepatica S9 inducida
(Johnson, 1992). Se ha observado que en muchos estudios donde se combinan el Mutatox y
el test de Ames, las sensibilidades encontradas en ambos ensayos son comparables (Jarvis
et al., 1996, Hauser et al., 1997; Vismara et al., 1997; Johnson y Long, 1998; Bekaert e?
al., 1999), salvo algunas excepciones (Madill ez al., 1999).
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2 OBJETIVOS

En los capitulos I y II, se ha estudiado el potencial catabdlico de una serie de
consorcios microbianos de interés para su utilizacion como indculos en la biorremediacion
de suelos contaminados por hidrocarburos y, en concreto, se ha profundizado en la
composicién microbiana del consorcio AM, especializado en la biodegradacion de HAPs
de 3 y 4 anillos. En el capitulo III, se han disefiado una serie de ensayos de tratabilidad y se
han aplicado a 2 suelos contaminados por hidrocarburos: uno con aceites minerales y otro
con un producto petrolifero rico en fraccién saturada. Por lo tanto, era interesante
conseguir un suelo contaminado con HAPs, por ser ésta una familia de hidrocarburos de
gran interés ambiental, donde aun no se habian probado los ensayos de tratabilidad.
Asimismo, el hecho de tener un consorcio degradador de HAPs (consorcio AM) y la larga
experiencia del grupo de investigacion en el metabolismo de HAPs, nos decidio a trabajar

con un suelo contaminado con creosota, la cual estd muy enriquecida en HAPs
Asi pues los objetivos de este capitulo han sido:

1. Aplicar los ensayos previos de tratabilidad a un suelo contaminado con creosota

rico en HAPs

2. Caracterizar el proceso de biodegradacion de HAPs desde un punto de vista

multidisciplinar: fisico-quimico, microbioldgico y ecotoxicologico.

3. Profundizar en el conocimiento de la estructura y la dindmica de las poblaciones
microbianas, durante el proceso de biodegradacion asociado a distintos procesos

de bioestimulacidn.

4. Estudiar el efecto del bioaumento en la biodegradacion y en las poblaciones

microbianas del suelo
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3 MATERIALES Y METODOS

3.1 DISENO EXPERIMENTAL

Con la finalidad de optimizar el proceso de biorremediacion de un suelo
contaminado por HAPs, asi como para mejorar el conocimiento bésico de los procesos
asociados a la biorremediacion de suelos contaminados por hidrocarburos, se aplicaron los
ensayos de tratabilidad (descritos en el capitulo III) en un suelo contaminado con creosota.
La fase I de los ensayos consistid en la caracterizacion fisicoquimica del suelo, ensayos de
respirometria (donde ademads, se determin¢ la biodegradacion de TPH y evolucion de las
poblaciones microbianas) y una optimizacion de las condiciones de humedad para el
proceso de biodegradacion. En la fase Il se monitorizd, en microcosmos, el proceso de
biodegradacion de HAPs diana, TPH y compuestos polares, la evolucion de las
poblaciones microbianas, la toxicidad y la genotoxicidad, a lo largo de 200 dias de

tratamiento.

Para este estudio se utilizd un suelo contaminado con creosota de textura franco-
arcillosa, con un contenido elevado de HAPs. Se analiz6 la biodegradacion de los TPH y la
evoluciéon de los compuestos polares del suelo mediante GC-FID y GC-MS
respectivamente. Se evaluo el efecto de distintos tratamientos de biorremediacion en las
poblaciones microbianas, tanto por NMP como por DGGE del gen 16S rRNA. Los perfiles
resultantes de DGGE se analizaron estadisticamente y ademas se identificaron
filogenéticamente, por secuenciacion, las bandas de DGGE predominantes. Se evalud la
toxicidad aguda de los lixiviados del suelo por Microtox® y la toxicidad del suelo en
Eisenia foetida, mientras que para la genotoxicidad potencial se estudio el efecto de los
TPH frente al DNA (lineal y circular), mediante el empleo de microscopia de fuerzas

atomicas (AFM).

3.2 SUELO

El suelo se obtuvo de una planta industrial de creosotado de maderas en las
proximidades de Barcelona. La contaminacion del suelo era consecuencia del proceso de

secado y almacenamiento de troncos de madera, los cuales estaban dispuestos en acopios,
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una vez tratados con creosota y contaminaban el suelo por goteo de la creosota sobrante

(figura 4.1).

Fig. 4.1. Vision panoramica y detallada de los acopios de troncos tratados con creosota durante el proceso de

secado.

Se excavaron los primeros 20 cm de suelo, se tamiz6 el suelo por 6 mm y se
obtuvieron un total de 50 kg de suelo resultantes de una muestra compuesta de cinco zonas
de una parcela (fig. 4.1) que se llevaron al laboratorio y se conservaron a 4°C hasta su

analisis.

3.3 ANALISIS FISICOQUIMICO Y MICROBIOLOGICO DEL SUELO

3.3.1 Analisis fisicoquimico

El andlisis fisicoquimico de la muestra de suelo incluy6 la determinacion de la
textura (granulometria), humedad, capacidad de campo, pH, conductividad eléctrica,
nutrientes inorganicos (nitratos, nitritos, amonio y fosfato) y carbono organico total (COT).
Las determinaciones se llevaron a cabo segun las especificaciones descritas en el apartado

3.3.1 del capitulo III
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3.3.2 Analisis microbiologico

3.3.2.1 Hetrotrofos totales y degradadores de HAPs

La enumeracion de la poblacién microbiana heterotrofa y degradadora de
hidrocarburos aromaticos policiclicos (HAPs) se llevé a cabo segun la técnica del numero
mas probable (NMP) miniaturizado (Wrenn y Venosa 1996), tal y como se ha descrito
anteriormente en el apartado 3.6.2.2 del capitulo I, utilizandose TSB para cuantificar la
poblacion heterdtrofa y medio mineral BMTM (ver composicion en el apartado 3.3 del

capitulo I) con una mezcla de HAPs (dibenzotiofeno, fenantreno, fluoreno y antraceno).

3.3.2.2 Ensayos respirométricos

Para evaluar si la poblacidbn microbiana existente en el suelo era activa
metabdlicamente o potencialmente activa, se llevaron a cabo una serie de ensayos
respirométricos, que consistieron en la cuantificacion de CO; producido por la microbiota
indigena del suelo en diferentes condiciones. Los ensayos se realizaron con una humedad
equivalente al 60% de capacidad de campo y a temperatura de laboratorio (25°C + 2°C),
durante 13 dias. Se afiadieron 2 ensayos adicionales a los descritos en el aparatado 3.3.2.2
del capitulo III, con 2 fuentes alternativas de nitrogeno (NH4sNO3; y KNOs). Se llevaron a
cabo los siguientes ensayos por duplicado (para 10 g de suelo) y en réplicas

independientes:

1. Suelo sin tratar (60% CC).

2. Suelo (60% CC) con nutrientes A (15 mg NH4Cl y 2 mg K,HPOy).

3. Suelo (60% CC) con nutrientes A y glucosa (1% p/p) como sustrato
facilmente asimilable para evaluar la actividad metabdlica real y potencial
de la microbiota indigena.

4. Suelo (60% CC) con nutrientes B (NH4sNO; y K;HPO4) a una proporcion
molar de 300C:10N:1P respecto al COT.

5. Suelo (60% CC) con nutrientes C (KNO3; y KH,PO4) a una proporcion
molar de 300C10:N:1P respecto al COT.

6. Control negativo (sin suelo). El CO, cuantificado en este ensayo se restaba

de los ensayos con suelo.
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La cuantificacion del CO; producido se determiné segun el protocolo descrito en el
apartado 3.3.2.2 del capitulo III. Asimismo, para verificar si la produccion de CO; se
relacionaba con la biodegradacion de TPH, se analizd gravimétricamente la
biodegradacion resultante de TPH (apartado 3.4.2), asi como también se cuantificd la

poblacion microbiana heterétrofa y degradadora de HAPs (apartado 3.3.2.1).

3.4 MICROCOSMOS

3.4.1 Optimizacion de la humedad del suelo

Con el objetivo de definir el contenido en agua dptimo del suelo para llevar a cabo
los ensayos de biorremediacion en microcosmos, se ensayaron 5 humedades diferentes
(5%, 20%, 40%, 60% y 75% de la capacidad de campo), comparando con un control
abidtico autoclavado. Los ensayos se llevaron a cabo en viales de vidrio de 100 ml de
capacidad, conteniendo 60 gramos de suelo con KNO; y KH,PO,4 como fuente adicional de
N y P para alcanzar una proporcién molar equivalente a 300C:10N.1P en el suelo. La
incubaciéon fue de 15 dias y los experimentos se realizaron por triplicado en réplicas
independientes. Se determind la biodegradacidn existente a nivel de los TPH (gravimetria)

(apartado 3.4.4.2).

3.4.2 Tratamientos

Se disefiaron 7 tratamientos diferentes (1M-7M) que se detallan en la tabla 4.4.
Cada tratamiento se llevo a cabo por triplicado en microcosmos independientes que
consistieron en jarras de vidrio de 1 L, lavadas por ultrasonidos y autoclavadas, a las que se
afiadio 600 g de suelo tamizado por 6 mm y que se taparon con papel de aluminio (figura
4.2). La aireacion y la humedad se controlaron dos veces por semana, mezclando el suelo
con agua desionizada estéril. Se incubaron en un armario extractor de gases durante 200
dias a temperatura de laboratorio (20-25°C) y resguardados de la luz para evitar procesos

de fotooxidacidn.

Los tratamientos llevados a cabo fueron: 2 tratamientos controles (suelo no tratado

(1M) y suelo esterilizado (3M)); 4 tratamientos de bioestimulacion, con el factor comuin de
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la aireacion (mediante agitacion mecanica) y una humedad del 40% de capacidad de
campo (2M: sin adicidon de nutrientes; 4M: con adicidn de nutrientes; SM: con nutrientes y
biotensioactivo; 7M: con nutrientes y octoato de hierro), y 1 tratamiento de bioaumento
(6M: suelo aireado con una humedad del 40% CC con adicidn de nutrientes e inoculado
regularmente con biomasa procedente del consorcio AM degradador de HAPs). La adicion
de octoato de hierro en uno de los tratamientos se llevo a cabo debido a que se ha descrito
que el hierro puede ser un elemento limitante para la biodegradacion de HAPs (Dibble y

Bartha 1976; Solanas, 1981)

Para realizar un seguimiento detallado de los procesos asociados a la
biodegradacion del suelo en los diferentes tratamientos, se llevaron a cabo analisis
quimicos (nutrientes inorganicos y biodegradacion de TPH, HAPs y polares),
microbiologicos (NMP), moleculares (DGGE) y de ecotoxicidad y genotoxicidad
(Microtox de lixiviados, ensayo de toxicitad aguda y reproductivo en Eisenia foetida,
FETAX de lixiviados, y AFM) periddicamente durante los 200 dias de incubacion. Los
intervalos de muestreo fueron los dias 0, 21, 45, 90, 135 y 200. Para cada muestreo se
tomaron cinco submuestras de cada microcosmos hasta reunir un total de 30 g que se
conservaron a —20°C hasta su andlisis, excepto para la determinacion de la poblacion

microbiana heterétrofa y degradadora de HAPs, que se realizé el mismo dia de muestreo.

Fig. 4.2. Detalle de los microcosmos.

Para confirmar que las diferencias observadas eran significativas, se llevo a cabo un

andlisis estadistico de los datos resultantes mediante el andlisis de la varianza (ANOVA) y
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el test de Duncan, con un nivel de significacion a de 0,05. Para ello se utilizo el programa

Statgraphics Plus version 5 (Statistical Graphics Corp.).

Tabla 4.4. Descripcién de los tratamientos de biorremediacion llevados a cabo en microcosmos.

Codigo Tratamiento®

Descripcion

M

M
M

4M

M

6M

™

Suelo no tratado

Basico

Autoclavado

Nutrientes®

Nutrientes® +

Biosurfactante

Nutrientes® +

Indculo®

Nutrientes® +

Octoato de hierro

Suelo en las condiciones originales (humedad equivalente a un 5,8% de la
capacidad de campo del suelo).

Suelo bioestimulado por aireacion y una humedad equivalente al 40% CC.
Suelo autoclavado 3 veces a 121°C durante 20 minutos, con una
periodicidad de 24 horas.

Suelo aireado, con una humedad del 40% CC y adicion de nutrientes
inorgénicos (KNO; y K,HPO,) a una concentracion final equivalente a la
proporcion molar de 300C:10N: 1P respecto al COT.

Tratamiento con nutrientes (4M) y adicion del biotensioactivo Mario
compuesto por ramnolipidos producidos por la cepa Pseudomonas
aeruginosa AT10 (Abalos et al., 2004 y apartado 3.7.1 capitulo I) a una
concentraciéon de 150 mg L™ en el agua intersticial. Se afiadié tensioactivo
al principio del experimento y a los 130 dias.

Tratamiento con nutrientes (4M) y inoculacion de biomasa del consorcio
microbiano AM degradador de HAPs (Viiias ef al., 2002 y capitulo II). Se
inoculd 5 veces durante los 200 dias de incubacion (dia 14, 26, 57, 120, y
165) a la concentracion necesaria para alcanzar 10° células g” de suelo en
cada inoculacion.

Tratamiento con nutrientes (4M) y adicion de ion férrico (a los 0 dias y 145
dias de incubacién) en forma de octoato de hierro, como fuente oclofilica
de hierro y a una concentracion de 250 uM del i6n férrico en el agua

intersticial, segiin Solanas (1981).

* Todos los tratamientos se llevaron a cabo por triplicado en microcosmos independientes en jarras de vidrio
de 1L de volumen, a las que se afiadio 600 g de suelo tamizado (<6 mm). Dos veces por semana se airearon y
se corrigié la humedad de las pérdidas de agua por evaporacion.

®Se afiadi6 1/3 del total de nutrientes inorganicos al principio del experimento (dia 0) y los 2/3 restantes se
afiadieron a los 50 y 85 dias respectivamente.

¢ Para obtener bioamasa del consorcio AM, a los 6 dias de incubacion se subcultivo en 500 ml de TSB y se
incubd 16h hasta alcanzar una absorbancia a 600 nm de 0,8, equivalente a un total de 5 x 10" células en los
500 ml de TSB. Las células se lavaron con NaCl 0,85M y se utilizo el pellet resuspendido en NaCl 0,85M
(30 ml) para inocular cada microcosmos del tratamiento 6M.
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3.4.3 Seguimiento de los nutrientes inorganicos

Con el fin de detectar disminuciones en la concentracién de los nutrientes
inorganicos presentes, se llevd a cabo un seguimiento de la concentracion de nitratos,
nitritos, amonio y fosfato a lo largo de los 200 dias de incubacion en los intervalos de
muestreo citados anteriormente. La meteodologia llevada a cabo fue segin las

especificaciones descritas en el apartado 3.3.1 del capitulo III.

3.4.4 Analisis quimico de hidrocarburos y de compuestos polares

Los disolventes, principalmente utilizados para los procesos de extraccion, fueron
de calidad para andlisis de residuos organicos de la casa comercial Baker. Todos los

compuestos utilizados fueron de la mayor pureza disponible comercialmente. El agua

utilizada fue bidesionizada (Milli-Q).

3.4.4.1 Extracto organico total (EOT)

La muestra de suelo se secd durante 16h a temperatura de laboratorio (22-25°C) y
posteriormente se tamizo por 2 mm. Se utilizé ortoterfenil como estandar interno surrogate
a una concentracion final de 125 mg kg™ de suelo (250 ul de una solucién stock de 1 mg

-1
ml™ en acetona).

El extracto organico total se obtuvo mediante extraccion en bafio de ultrasonidos.
Para ello se mezclaron 2 gramos de suelo con 2 g de Na,SO4 anhidro y se colocaron en
tubos de vidrio de centrifuga de 20 ml de capacidad nominal. Se sometio la muestra a
cinco ciclos de extraccidn por ultrasonidos. En cada ciclo de extraccion se afiadieron 10 ml
de diclorometano:acetona en proporcidon 1:1 (vol/vol), y se sometido la muestra a 15
minutos de ultrasonidos. Posteriormente, para separar el particulado en suspension del
extracto organico, se centrifugd la muestra a 3000 g durante 10 minutos y se recogio el
sobrenadante (extracto orgdnico). Los extractos orgdnicos se secaron en un embudo
conteniendo Na,SO,4 anhidro y se concentraron en un rotavapor (Biichi) y corriente de N,

hasta sequedad. Se calcul6 el extracto orgéanico total por gravimetria.
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3.4.4.2 Hidrocarburos totales del petréleo (TPH)

Para obtener los TPH se llevé a cabo un fraccionamiento del extracto organico total
(EOT) por cromatografia en columna segun el método 3611b de la EPA, tal y como se
describe en el apartado 3.7.2.2.1 del capitulo I. Los TPH se cuantificaron por gravimetria y

por GC-FID.

Para determinar la concentracion de TPH por GC-FID, previamente se realizo una
recta patron con la fraccion TPH del mismo suelo con 5 concentraciones conocidas,
calculadas gravimétricamente y por duplicado. Posteriormente se aplico la calibracién a las
muestras reales. Para ello, se utilizd un cromatdgrafo modelo Trace 2000 (Termoquest)
equipado con una columna capilar DB5 (J&W) de 30 metros longitud por 0,25 mm de
diametro interno y 0,25 um espesor de fase. El detector y el inyector se programaron a una
temperatura constante de 310°C y 280°C respectivamente. El programa térmico se describe
a continuacion: Temperatura inicial de 50°C durante 2 minutos, seguido de un gradiente de
4°C minuto” hasta una temperatura final de 310°C mantenida durante 10 minutos. El gas
portador fue helio de méaxima pureza con un flujo constante de 1.1 ml minuto” y el

volumen de inyeccion fue de 1 pl en modalidad splitless durante 30 segundos.

3.4.4.3 Analisis de HAPs diana

Se analizaron los 16 HAPs prioritarios de la EPA (Keith y Telliard, 1979) y los
HAPs metilados predominantes mediante GC-FID. La determinacién de la concentracién
de cada HAP en el suelo se llevo a cabo teniendo en cuenta las rectas de calibracion
realizadas para cada uno de los HAPs (rectas de calibracién con 5 concentraciones
diferentes y por duplicado). Las condiciones de GC-FID fueron las que se han descrito
anteriormente para los TPH (apartado 3.4.4.2). Es importante destacar, que previamente al

analisis por GC-FID, se verifico mediante GC-MS la pureza de los picos resueltos.

3.4.4.4 Analisis de compuestos polares

Para obtener la fraccidon polar se llevo a cabo un fraccionamiento del extracto
orgénico total (EOT) por cromatografia en columna, segiin el método 3611 de la EPA

(apartado 3.7.2.2.1, capitulo I). Una vez purificada la fraccidon equivalente a los TPH (F1 +

214



Materiales v métodos

F2), se obtuvo la fraccién polar mediante una eluciéon 100 ml de metanol. Finalmente, se
concentro en un rotavapor (Biichi) y corriente moderada de N; hasta sequedad y se analizd

la fraccion polar por cromatografia liquida de alta resolucion (HPLC) y por GC-MS.

3.4.4.4.1 Analisis de la fraccion polar por HPLC

Para el anélisis de la fraccion polar, se resuspendi6 el extracto polar con 1000 pl de
metanol y se filtro a través de un filtro de 4 mm de didmetro de nylon de 0,22 um de poro y
se inyecto directamente en un equipo de HPLC (Hewlett Packard) formado por una bomba
HP1050, una columna Chromspher C;3 (Chrompack) de 25 cm de longitud, 4,6 mm de
diametro interno y un tamafio de particula de 5 um, y equipado con un detector
ultravioleta-visible de diodos en fila HP1040M serie II. Las condiciones del programa de
HPLC fueron las siguientes: gradiente lineal de metanol-agua acidificada con &cido
ortofosforico (0,7 ml I-1 de acido ortofosforico 85% en agua), empezando con 10:90
(vol/vol) y finalizando con 95:5 (vol/vol) en 20 min., seguido de un isocratico de 95:5
(vol/vol) durante 10 minutos. El flujo fue constante de 1 ml min". Se detectaron

compuestos polares de estructura aromatica a una longitud de onda de 254 nm.

3.4.4.4.2 Andlisis de la fraccion polar por GC-MS

Para el andlisis de la fraccion polar por GC-MS fue necesario derivatizar la muestra
antes de su andlisis. Para ello se resuspendio el extracto polar seco con 200 pl de acetato de
etilo y se derivatizod afladiendo trimetilsilil-trifluoracetamida (TMSTFA) (Sigma) en una
proporcién 1:1 (vol/vol), se incubo la mezcla durante 16 horas a temperatura de laboratorio
(22-25°C), protegida de la luz, y finalmente, se seco con corriente de N, para eliminar el
exceso de TMSTFA. Se resuspendi6 el extracto seco derivatizado con 200 pl de acetato de
etilo y se analiz6 por GC-MS. Para ello, se utiliz6 un cromatdgrafo de gases (Hewlett
Packard) modelo 5890 series II equipado con una columna HP-5 de 30 m de longitud, 0,25
mm de diametro y con un tamafio de particula de 0,25 pum; y con un espectrégrafo de
masas modelo 5989A (Hewlett Packard) como detector, operando con una energia de
ionizacion de 70 eV. Las muestras se inyectaron en splitless durante 30 segundos
utilizando helio como gas portador. La temperatura inicial fue de 50°C durante 2 minutos,
seguido de un gradiente de 4°C minuto™ hasta una temperatura final de 310°C mantenida

durante 10 minutos.
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3.4.4.5 Fraccionamiento isotépico de HAPs

La discriminacidn o fraccionamiento isotdpico del carbono es un proceso selectivo
en el cual se altera la proporcion de is6topos estables °C y '2C, presentes en las moléculas
con carbono. El fraccionamiento isotopico se produce principalmente por procesos
bioldgicos y en mucha menor medida por procesos fisicos tales como la evaporaciéon o la
adsorcion-desadsorcion (Morasch ef al., 2001; Richnow ef al., 2003a). Es importante
destacar, que en la naturaleza el porcentaje de is6topos '“C es mayoritario (98,89%)
respecto al >C (1,11%), mientras que la proporcion de '*C es negligible, y en
consecuencia, los cambios en la proporcion de *C se observan a pequefia escala (%o)
(Meckenstock et al., 2004). El fraccionamiento isotopico de tipo bioldgico ocurre durante
la fijacion de CO, atmosférico en cloroplastos de algas y plantas por la acciéon de la
ribulosa-bifosfato-carboxilasa (Rubisco), fijando preferentemente CO, con is6topos '*C
(O’Leary, 1981), y en bacterias y arquobacterias autdtrofas (Preus et al., 1989; Zhang et
al., 2002). La disminucion en la porporcién de isétopos *C/**C que ocurre en la materia
orgéanica vegetal respecto a las rocas evaporiticas se ha conservado durante el tiempo
geoldgico, y por lo tanto, los componentes del petréleo y del carbon también muestran una
proporciéon C/'*C inferior. El catabolismo de hidrocarburos y moléculas organicas, en
general, también produce un fraccionamiento isotdpico del carbono, utilizdndose de forma
selectiva la forma isotopica '°C frente a la °C, y por lo tanto incrementando la proporcién

BC/C de las moléculas residuales no metabolizads.

En este trabajo se ha determinado si la biodegradacién del fluoranteno, pireno,
benzo(a)antraceno y criseno provoca un fraccionamiento isotopico en las moléculas
residuales. Para ello se analizo, en el extracto TPH, la proporcion C/'?C de los HAPs
mediante cromatografia de gases acoplada a un espectrometro de masas de proporcion
isotopica (GC-IRMS) (Finnigan MAT Delta spectrometer). El detector IRMS calcula la
proporcién de *C/'2C a partir del CO, formado tras un proceso de combustion para cada
uno de los compuestos resueltos por cromatografia. La proporcion *C/'*C se expresa en
forma de 8"°C la cual se define en relacion a un estandar de referencia V-PDB (un f6sil de

Belemnita del cretacico) (Craig 1975), como se muestra en la ecuacion:

8"C=[((*C/"C muestra) / (*C/**C estandar PDB)) —1] x 1000
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El programa y las condiciones cromatograficas fueron las mismas que se han
descrito en el apartado 3.4.4.2. Una vez los compuestos eran eluidos de la columna GC, el
efluente era trasladado hasta una camara de combustion a 940°C, donde las moléculas
organicas eran convertidas en CO, gas y vapor de agua. El vapor de agua era eliminado
mediante una trampa Nafion®” y los posibles 6xidos de nitrégeno formados eran reducidos
a N, gas en una columna reductora a 600°C. Finalmente, el CO, purificado era analizado

) e . 13
en el espectrémetro de masas de proporcion isotdpica obteniéndose la & °C.

Se comprobd y corrigi6 la deriva de sefial (5'°C), la cual dependia de la temperatura
del programa cromatografico, mediante un estindar de n-alcanos de referencia con §'°C
certificada para cada componente. Ademas se utilizé el estindar PDB para verificar la
fiabilidad de la respuesta del IRMS, y también se utilizé el ortoterfenil (presente en todas
las muestras a analizar) para certificar la fiabilidad del analisis. Debido a que la 8"°C puede
verse afectada por la concentracion de HAPs analizada, se comprobd mediante un patrén
de HAPs la repetitividad de la 3"°C en el rango de concentraciones de trabajo de las

muestras reales de los microcosmos

3.4.5 Seguimiento de las poblaciones microbianas

Se estudid la evolucién de la poblacion microbiana en los diferentes tratamientos
durante los 200 dias de incubacién (0, 21, 45, 90 , 135 y 200 dias de incubacién), tanto por
técnicas dependientes de cultivo (numero mas probable de la poblacion heterdtrofa total y
degradadora de HAPs), como por técnicas independientes de cultivo (mediante DGGE de

productos de PCR del gen 16S rRNA).

3.4.5.1 Poblacion heterotrofa total y degradadora de HAPs

Para la enumeracion de la poblacion microbiana heterdtrofa total y de la poblacién
degradadora de HAPs, se utiliz6 la técnica del NMP miniaturizado en placas de
microtitulacion (Wrenn et al., 1996), tal y como se describe en el apartado 3.6.2.2 del
capitulo 1. Para ello, en cada tratamiento y momento de muestreo se reunieron 10 g de
suelo, procedente de 3 submuestras de cada uno de los microcosmos y se llevo a cabo un

banco de diluciones en Ringer Ya.
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3.4.5.2 DGGE

Para estudiar la evolucién de la poblacion microbiana en los diferentes tratamientos
de biorremediacion mediante técnicas independientes de cultivo, se utilizé la técnica de la
electroforesis en gradiente desnaturalizante (DGGE) de productos de PCR de genes 16S
rRNA presentes en el DNA total del suelo. Para ello fue necesario, en primer lugar, la
extraccion del DNA gendmico del suelo, en segundo lugar, la amplificacion por PCR de
genes 16S rRNA vy, finalmente, la visualizacién por DGGE de los diferentes fragmentos de
genes 16S rRNA amplificados. Posteriormente, se estudid el perfil de DGGE mediante
métodos estadisticos de analisis multivariante (analisis de componentes principales (ACP),
asi como también se purificaron y se secuenciaron aquellas bandas predominantes de
DGGE . Se analizaron los tratamientos 1M (suelo no tratado), 2M (bioestimulacién sin
adicién de nutrientes), 4M (bioestimulacion con nutrientes) y 6M (bioestimulacion con

nutrientes y bioaumento).

3.4.5.2.1 Extraccién de DNA genomico del suelo

Para decidir el método de muestreo, inicialmente se realizo la extraccion de DNA
total del suelo de los tres microcosmos de un tratamiento 1M y 2M. Por un lado se
combinaron los extractos de DNA y se amplificaron por PCR los genes 16S rRNA y por
otro se amplificaron por separado los DNAs de cada microcosmos. Finalmente se
resolvieron por DGGE y se observd que la similitud en todos los casos era elevada (un
coeficiente de correlacion de Pearson (r) de 0,80-0,85 ). Por lo tanto se decidio llevar a
cabo la extraccion de DNA de una muestra compuesta (0,75 g) procedente de los tres
microcosmos para cada tratamiento y momento de muestreo. Para ello se utilizé el método
de bead-beating, utilizando el kit UltraClean DNA Soil (MoBio Laboratories Inc.)
siguiendo las intrucciones del fabricante. Este kit se basa en la accion combinada de la lisis
quimica mediante SDS y una lisis mecanica con micro-esferas de zirconio (0,5 mm de
didmetro), en un proceso de agitacidon violenta por vortex. Finalmente, el DNA se purificd
mediante columnas de silica y precipitacion con alcoholes siguiendo las intrusiones del
fabricante. Sin embargo, para evitar procesos de inhibicion de PCR, fue necesario un paso
adicional de purificacion mediante la utilizacion del kit comercial Clean DNA Wizard

(Promega).
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3.45.2.2 PCR

Se amplificaron por PCR las regiones hipervariables V3 a V5 de genes 16S rRNA
del DNA total del suelo. Para ello se utilizaron los cebadores F341-GC y R907
correspondientes a las posiciones 341-358 y 907-928 segun la numeracion del gen 16S
rRNA en Escherichia coli (Edwards et al., 1989; Yu y Morrison 2004) y el programa II de
PCR (ver caracteristicas de los cebadores y del programa de PCR en las tabla 2.7 y 2.8 del
capitulo II). Todas las PCRs fueron llevadas a cabo en 50 pl de volumen de reaccion
conteniendo 1,25 unidades de AmpliTaq Gold polimerasa (Perkin-Elmer, Alemania), 10
mM Tris HCI (pH 9,0), 50 mM KCI, 1,5 mM MgCl,, cada deoxinucleosido trifosfato a una
concentracion de 200 puM, 0,5 uM de cada cebador y 1 pl de DNA molde
(aproximadamente 800 ng de DNA). Las reacciones de PCR se realizaron en un
termociclador Mastercycler personal (Eppendorff). La visualizacién de los productos de

PCR se llevé a cabo como se ha descrito en el apartado 3.9 del capitulo II.

3.4.5.2.3 Electroforesis de geles con gradiente desnaturalizante (DGGE)

Se realizd el DGGE a partir de los productos de PCR de genes 16S rRNA del DNA
total del suelo. Para ello se utilizaron 800 ng de producto de PCR, purificado mediante el
kit Microcon PCR (Millipore) y cuantificado con el marcador Low DNA Mass Ladder
(Gibco BRL), que se cargaron en geles de poliacrilamida (Biorad) al 6% (p/vol), de 0,75
mm de grosor (para obtener mejor resolucidon), con un gradiente desnaturalizante de
formamida-urea dptimo en el rango 35-70% (100% de desnaturalizante equivale a urea 7M
y un 40% p/vol de formamida). La preparacion de los geles desnaturalizantes se realizo
segun la metodologia descrita en el apartado 3.11.1 del capitulo II. Para el DGGE se utiliz6
tampon de electroforesis TAE 1x (Tris 40 mM, acetato sédico 20 mM y EDTA 1mM
equilibrado a pH 7,4) en un equipo DGGE-2001 System (CBS Scientific Company) a
100V y una temperatura de 60°C durante 16 horas.

La tincidén y visualizacion de los geles de DGGE se llevd a cabo utilizando
SybrGold (Molecular Probes) tal y como se ha descrito en el apartado 3.11.2 del capitulo
I1.

3.4.5.2.4 Andlisis de geles de DGGE
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3.4.5.2.4.1 Visualizacion de geles y densitometria de geles

Los geles se visualizaron por transiluminacién en UV y se fotografiaron en un
equipo Image Master (Amersham Pharmacia Biotech). La fotografia resultante se
digitalizd en un scanner Snapscann e25 (Agfa) a 1200 dpi de resolucion y la imagen

digitalizada se analizo mediante el software Quantity one 4.1 (BioRad).

Se normalizaron todos los picos resultantes de la densitometria de los geles,
obteniendo la intensidad relativa de cada pico (Pi), la cual se define como la proporcién
entre la intensidad de la banda y la suma de todas las intensidades de todas las bandas del
mismo carril. Posteriormente, para simplificar el analisis y también corregir el ruido de
fondo, para los célculos posteriores Unicamente se tuvieron en cuenta aquellos picos con

mas de un 2% de Pi, siguiendo las recomendaciones descritas por Fromin etz al. (2002).

3.4.5.2.4.2 Indice de diversidad y dominancia

A lo largo de los 200 dias de incubacion se calculd el indice teérico de diversidad
de Shannon-Weaver (H’) y de dominancia de Simpson (SI) para los tratamientos 1M, 2M y

4M (tabla 4.4). Los dos indices se calcularon segin la funciéon matematica :
H’=-Y Pilog Pi
SI’ =Y (Piy*

3.4.5.2.4.3 Analisis de componentes principales (ACP)

Para evaluar el efecto de la adicion de nutrientes en la bioestimulacion, asi como el
periodo de incubacion en los perfiles de DGGE, y por lo tanto en los cambios
poblacionales, se analizaron los perfiles de DGGE obtenidos en los tratamientos 1M, 2M y
4M a los 0, 21, 45, 90, 135 y 200 dias mediante analisis estadistico multivariante con un
analisis de las componentes principales (ACP). En primer lugar, fue necesario identificar
las bandas de DGGE segin su Rf (definido como la distancia que migra una banda
respecto al frente o longitud de la migracion del gel). Una vez calculado el Rf de cada
banda, se utiliz6 este valor para identificar las bandas de igual migracion entre los

diferentes carriles. Finalmente, se realizd el ACP siendo Pi el valor cuantitativo y Rf el
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valor cualitativo. Para el ACP se utilizo la aplicacion StatistiXL version 1.4 acoplado al

paquete informéatico de Microsoft Excel.

3.4.5.2.5 Secuenciacion v analisis filogenético de Bandas de DGGE

3.4.5.2.5.1 Aislamiento y secuenciacion de bandas de DGGE

Se recortaron las bandas de DGGE predominantes para su posterior estudio. Para
ello se utilizé un gel paralelo de DGGE que no se ilumin6 directamente con luz UV, para
evitar lesionar el DNA a analizar (véase apartado 3.11.3 del capitulo II para méas detalles).
Las bandas se recortaron con un bisturi estéril lavado en agua Milli-Q estéril y en etanol
70% previo a cada corte, y se incubaron 16 horas a 4°C en 50 ul de agua Milli-Q estéril.
Posteriormente se utilizaron alicuotas de 2l del sobrenadante como DNA molde para una
reamplificacion por PCR con los cebadores F341-GC y R907 (tabla 2.7 del capitulo II) y el
programa II de PCR (tabla 2.8 capitulo II) y se comprobd por DGGE su migracién correcta
en el gel y se secuenciaron con los mismos cebadores F341 (sin la cola de GC a 5°) y

R907.

Las secuencias de nucleotidos de ambas cadenas se determinaron por el método de
Sanger et al. (1977), basado en la sintesis y terminacién con dideoxinucledtidos (ddNTPs)
mediante PCR. Para la secuenciacion se utilizo la pre-mezcla de reaccion ABI PRISM
BigDye Terminator Cycle Sequencing Ready Reaction Kit version 3.1 (Applied
Biosystems). Las reacciones de PCR se llevaron a cabo en un termociclador Mastercycler
(Eppendorff) siguiendo el programa V de PCR (tabla 2.8 del capitulo II), con una
temperatura de hibridacidn especifica segtin el cebador utilizado (tabla 2.7 del capitulo II).
La composicion de la mezcla de reaccion de PCR, utilizado para la secuenciacion, se

detalla en la tabla 4.5.

Tabla 4.5. Composicion de la mezcla de reaccion.

Mezcla de reaccion

4 ul Terminator Ready Reaction Mix (Big Dye 3.1)
2 pl Tamon de reaccion

1-2 ul de DNA molde (0,2 ug ml™)

3,2 pmoles de cebador

Agua bidestilada hasta 20 pl
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Antes de analizar la muestra en el secuenciador automatico, se eliminaron los
ddNTP mediante una precipitacion de la reaccion de secuenciacion. Para ello, a un
Eppendorff de 1,5 ml se le afadieron los 20 pl de la reaccién de secuenciacion.
Posteriormente se afiadieron 5 pl de EDTA 125 mM y 60 pl de etanol 100%, se agito
levemente en un vortex y se dejé precipitar durante 15 minutos a temperatura de
laboratorio. A continuacion, se centrifugo6 la mezcla a 13000 g durante 20 minutos a 4°C y
se elimino la solucion de etanol (sobrenadante). Entonces, se afiadieron 200 ul de etanol
70% al pellet resultante y se centrifugd a 13000 g. durante 2 minutos a 4°C. Finalmente, se
elimind al maximo la solucién de etanol (sobrenadante) y se secd el pellet al aire o en

centrifugacion con vacio en un Speed-Vac (Millipore).

Las secuencias de nucledtidos se obtuvieron en los Servicios Cientifico Técnicos de
la Universidad de Barcelona, en un secuenciador automatico de electroforesis capilar ABI

Prism DNA 3700 (Perkin- Elmer).

En aquellas bandas de DGGE donde las secuencias resultantes no fueron fiables, se
cloné el producto de reamplificacion en el vector pPGEM-T easy (Promega) transformando
células competentes de Escherichia coli DH5a , tal y como se especifica en el apartado

3.12 del capitulo II, y finalmente se secuenciaron los clones recombinantes de inter¢s.

3.4.5.2.5.2 Analisis de las secuencias

Las secuencias fueron estudiadas y ensambladas utilizando el software BioEdit
(Hall 1999). Se inspeccioné la posible presencia de secuencias quiméricas utilizando el
programa Check Chimera ubicado en el portal de Ribosomal Data Project

(http://rdp.cme.msu.edu/index.jsp)(Maidak et al., 2000). El anélisis de la homologia de las

secuencias de nucledtidos obtenidas se llevd a cabo online mediante BLAST

(www.ncbi.nlm.nih.gov/BLAST/) (Altschul et al., 1997). Las secuencias finales se

alinearon 'y se compararon con secuencias obtenidas del = Genebank

(http://www.ncbi.nlm.nih.gov), mediante el programa Clustalw version 1.8.2.

La divergencia entre las diferentes secuencias obtenidas se compard en una region
de 550 pb, que engloba los dominios hipervariables (V3-V5) del gel del 16S rRNA. Para la

construccion de un arbol filogenético se generd una matriz de distancias aplicando el
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algoritmo de Jukes Cantor (Jukes y Cantor, 1969), a partir del alineamiento de las
secuencias estudiadas con las secuencias existentes en el Genbank y el portal RDP.
Finalmente, a partir de la matriz de distancias y aplicando el método de neighbor joining
(NJ) con un bootstrap de 1000 repeticiones, se construy¢ el arbol filogenético utilizando el

programa MEGA versidn 2.1 (Arizona State University, Tempe).

3.4.5.2.5.3 Secuencias estudiadas

Las 38 secuencias identificadas en este capitulo se depositaron en el GenBank con

los ntimeros de acceso AY58562-AY58599.

3.4.5.3 Efecto del bioaumento en la diversidad microbiana del suelo

Para comprobar el efecto de la inoculacién de poblaciones microbianas aldctonas
en la diversidad de un suelo bioestimulado con nutrientes (6M), se compararon los
tratamientos 6M, 4M (bioestimulacion con nutrientes) y 1M (no tratado) a lo largo del
periodo de incubacidn, mediante andlisis estadistico de similitud entre perfiles de DGGE.
Para ello, se identificaron las bandas segin el Rf, se normalizaron las intensidades de la
densitometria de cada carril y se calculd el coeficiente de correlacion (similitud) de
Pearson entre situaciones experimentales. Finalmente se construyé un dendograma,
mediante el método de UPGMA, a partir de la matriz resultante de coeficientes de
similitud de Pearson. Para el andlisis de similitud y construccion del dendograma se utilizé
la aplicacidon StatistiXL version 1.4 ejecutada con el paquete informatico de Microsoft

Excel.

3.4.6 Evaluacion de la ecotoxicidad durante el proceso de biorremediacion

La evaluacién de la ecotoxicidad en procesos de biorremediaciéon de matrices
contaminantes complejas como la creosota, es de gran importancia. Esto es debido a que en
algunos procesos metabodlicos asociados a la biodegradacion se pueden generar productos
de oxidacién parcial, que pueden presentar una mayor toxicidad que los productos
parentales. Es importante conocer la evolucion de la ecotoxicidad tanto para estudios de
riesgo como para la mejora del conocimiento de los procesos de biodegradacion y, en
consecuencia, certificar que el proceso de biorremediacidon ha sido favorable mas alla de la

disminucidn en la concentracion de contaminantes.
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Para evaluar la ecotoxicidad del suelo se ha analizado tanto la toxicidad aguda
como la genotoxicidad potencial. La toxicidad aguda se analizd mediante ensayos de
Microtox® (Vibrio fisheri) en lixiviados de suelo y un ensayo de letalidad y reproduccion
en anélidos (Eisenia foetida)), mientras que la genotoxicidad potencial se determind
analizando el efecto de extractos organicos del suelo (TPH) frente a DNA lineal y circular

,mediante la utilizacién de microscopia de fuerzas atomicas (AFM).

3.4.6.1 Microtox®

La determinacidon de la toxicidad aguda de lixiviados del suelo se llevd a cabo
mediante el ensayo de Microtox ® (Azur Environmental Inc.), tal y como se ha descrito en

el apartado 3.3.3 del capitulo III.

3.4.6.2 Ensayo de toxicidad aguda y capacidad reproductora en Eisenia foetida

Los ensayo de toxicidad aguda y reproduccion en Eisenia foetida fueron llevados a
cabo en colaboracion con el equipo del Dr. Miquel Borras de la unidad de Toxicologia

ambiental del Parc Cientific de la UB.

En el ensayo de toxicidad aguda se determino la letalidad y/o cambio de peso que
produjo el suelo contaminado sobre el anélido Eisenia foetida, comparado con un suelo
control no téxico. Se analiz6 la toxicidad aguda del suelo no tratado (IM) y el suelo
bioestimulado con nutrientes (4M) a lo largo del proceso de biorremediacioén (200 dias) y

el suelo bioestimulado sin nutrientes (2M) solamente a los 200 dias de incubacion.

Para ello se utilizaron 600 g de suelo de los tratamientos 1M y 4M de 0, 21, 45, 90
y 135 dias de incubacion y 600 g de los tratamientos 1M, 2M y 4M a los 200 dias de
incubacién. Los suelos se depositaron en unos contenedores homologados para el ensayo
segun la normativa OECD 207 a una humedad del 40% de capacidad de campo, junto con
10 individuos adultos de Eisenia foetida por contenedor. El periodo de incubacién del
ensayo fue de 14 dias a temperatura constante de 20 °C + 2°C, con aireacidon y correccion
de la humedad una vez por semana y un fotoperiodo regulado por luz artificial de 8-10
horas de luz. Se compar6 el peso y supervivencia de los anélidos a los 0, 7 y 14 dias de

incubaciodn entre los suelos contaminados y un suelo control no toxico (10% de turba, 20%
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arcillas, 70% de arenas y 0,3-1% de CaCOs3). Para ello los individuos de Eisenia foetida
fueron lavados, secados y pesados, y se comprobd su supervivencia a los 0, 7 y 14 dias de

incubacion.

Para el ensayo de reproduccion de Eisenia foetida se alargd la incubacion del
ensayo de toxicidad aguda hasta los 28 dias. Cada semana se observé el numero de huevos
(cocoons) y descendientes generados, comparando con un suelo control no tdxico

anteriormente descrito.

3.4.6.3 Ensayo de toxicidad aguda y teratogénesis en embriones de Xenopus laevis (FETAX)

El FETAX es un ensayo de toxicidad aguda y de teratogénesis que se realiza a lo
largo del desarrollo embrionario de Xenopus laevis. En este estudio se ha evaluado
mediante FETAX (siguiendo la normativa E 1439-98 de la ASTM) la toxicidad y
teratogenicidad de lixiviados de suelo bioestimulado con nutrientes (4M) e incubados

durante 90 y 200 dias comparado con el suelo no tratado (1M) de 200 dias.

3.4.6.3.1 Obtencion del lixiviado

Para cada muestra se ensayaron 3 concentraciones diferentes de lixiviado con 2
réplicas por dilucioén. Para obtener el lixiviado se diluy6 cada suelo con suelo control 1:1
(p/p) (ver composicidén en el apartado 3.4.6.2) y a continuacion se resuspendieron 300
gramos de suelo diluido con 400 ml de solucion FETAX (composicion de la solucion
FETAX en 1000 ml de H,0 bidesionizada: 625 mg NaCl, 96 mg NaHCOs3, 30 mg KCI, 15
mg CaCl,, 60 mg CaSQ4 - 2H,0, 75 mg MgSO4 a pH 7,6-7,9) a 40°C durante 48 horas, a
continuacion se extrajo el sobrenadante que se defini6 como la concentracion x1 a partir

del cual se ensayaron las diluciones 1:10, 2:10 y 5:10 con solucién FETAX.

3.4.6.3.2 Obtencion y preparacion de embriones

Para la obtencién de embriones de Xenopus laevis se extrajo la capa de gelatina
inmediatamente después de la puesta de huevos. Para la desgelitinizacidon, se agitd
suavemente la puesta con una solucién de L-cisteina (al 2% con soluciéon FETAX y pH
8,1) durante un breve periodo de tiempo para evitar la reduccion de la supervivencia de los

embriones. A continuacion se eligieron embriones en buen estado segun el “Atlas of
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abnormalities: a guide for the performance of Fetax” (Bantle et al., 1991), en los estados
embrionarios comprendidos entre la media blastula (estadio 8) y la gastrula temprana

(estadio 11).

3.4.6.3.3 Diseflo experimental

Para cada concentracion se utilizaron 2 placas de petri conteniendo 25 embriones
cada una con 10 ml de solucion FETAX con lixiviado. Se utilizaron 4 placas con
embriones y solucion FETAX sin lixiviado como control negativo, 6-aminonicotidinamida
como control positivo y, ademas, se evalué el lixiviado del suelo control utilizado para
diluir los suelos. Los ensayos FETAX se incubaron durante 96 horas a 24 + 2°C donde el
90% de los embriones en buen estado llegan al estadio 46. Cada 24 horas se renovo la
solucion FETAX (y por lo tanto el lixiviado) controlando que el pH se mantuviera
alrededor de 7.5 £ 0.5. El proceso de renovacion se realizé con precaucion para no dafiar

los embriones.

Se determino el tipo y cantidad de malformaciones ocurridas durante el desarrollo
embrionario, la mortalidad, asi como la longitud de los embriones a las 96 horas de
incubacidn. Con estos datos se intentd determinar la concentracidon de lixiviado que afectd
al desarrollo embrionario del 50 % de los embriones (ECsp) o a la supervivencia de los

mismos (LDs).

3.4.6.4 Genotoxicidad potencial

Para valorar la genotoxicidad potencial de la matriz contaminante del suelo se ha
propuesto una nueva metodologia mediante el uso de la microscopia de fuerzas atomicas
(AFM), llevada a cabo con la colaboracién de la Dra. M. J. Prieto y el equipo de
nanotécnicas de los Servicios Cientificotécnicos de la UB. Esta técnica examina la
interaccion y el efecto de los extractos organicos, procedentes de enclaves contaminados,

con el DNA lineal y circular (CCC).

226



Materiales v métodos

3.4.6.4.1 Fundamento de la técnica de AFM

La microscopia de fuerzas atémicas (AFM) es una técnica que utiliza un
microscopio de alta resolucion, llamado genéricamente microscopio de campo préximo,
que aparecio en la década de los 80 (Binnig ef al., 1986). No fue hasta la década de los 90
que empezo6 a aplicarse a estudios de biologia molecular, concretamente en el campo de las
interacciones DNA/RNA-proteina y enzima-sustrato (Hansma 1996a; Hansma 1996b;
Schaper y Jovin, 1996; Hansma et al., 1997; Rippe et al, 1997; Hansma y Pietrasanta
1998).

El funcionamiento de un microscopio de fuerzas atomicas se basa en la interaccion
de una punta de silice (sonda), ubicada en un extremo de un brazo de dimensiones
micrométricas (cantillever), y la muestra, la cual se deposita sobre una superficie
completamente lisa, como por ejemplo, mica verde recién exfoliada. Se miden los
desplazamientos que se ve obligada a realizar la punta para mantener la fuerza constante, al
analizar la muestra depositada en la superficie lisa. El cambio de nivel o posicion de la
punta es detectado por un fotodetector de 4 cuadrantes, el cual recibe constantemente un
haz laser reflejado desde la superficie del brazo (fig. 4.3a). Con esta informacion se genera
un mapa topografico (fig. 4.3b) en el que se puede observar el perfil o aspecto de la
molécula, o la interaccion molecular estudiada, con una resolucién de hasta 10 pm en

condiciones optimizadas y ausencia de vacio (Colton et al., 1997).

Dentro de la familia de modalidades que usa la técnica de AFM (contact mode,
non-contact mode y tapping mode), la mayoria de imagenes de DNA se han obtenido con
el modo TMAFM (Tapping Mode Atomic Force Microscopy), en el cual el contacto entre
la punta y la muestra es intermitente y débil, minimizdndose las fuerzas laterales para que
las muestras apenas sean dafiadas y arrastradas, ya que el DNA es un material blando (fig.

4.3b).

A diferencia de los microscopios electronicos, por AFM se pueden estudiar las

muestras en aire o en liquidos y en ausencia de vacio
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Fotodetedtor

c d

Fig. 4.3. a) Esquema de la estructura y funcionamiento de un microscopio de fuerzas atomicas funcionando

en “Tapping Mode” b) Plasmido pBR322 observado por TMAFM .

3.4.6.4.2 DNA utilizado

Se utiliz6, como DNA lineal, un producto de PCR de 587 pb de longitud
procedente de la amplificacion del gen 16S rRNA con los cebadores F341-GC y R907
mediante el programa II de PCR (tabla 2.7 y 2.8 capitulo II) a partir del DNA gendmico de
una cepa bacteriana de laboratorio. Para utilizar el producto de PCR por AFM,
previamente se purifico el DNA mediante el kit Wizard-SV clean DNA (Promega)
siguiendo las instrucciones del fabricante. Para cuantificar el DNA lineal se utilizé el
marcador “Low DNA Mass Ladder” (Gibco). Como DNA circular (CCC) se utiliz6 el
plasmido pBR322 purificado y cuantificado (Bhoeringer).
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3.4.6.4.3 Preparacioén de muestras de TPH

Se analizaron extractos de TPH del tratamiento 2M (bioestimulacion sin nutrientes)
al final de su incubacion (200 dias) que se compararon con el suelo no tratado (1M) a los
200 dias de incubacién. Debido a problemas de adsorcion del DNA lineal en la mica a
elevadas concentraciones de DMSO, se optd por ensayar los TPH disueltos en un 4% de
DMSO en tampon Hepes (4 mM Hepes pH 7,4, 5 mM KCl y 2mM MgCl,). Para ello, se
evaporaron 50ul de extracto de TPH en diclorometano (equivalente a 0,1 gramos de suelo)
y posteriormente se resuspendié con 20 pl de DMSO, y una vez solubilizado el extracto, se
afiadieron 480 pl de tampon Hepes. Posteriormente se realizo el banco de diluciones (con
un factor de 10) con Hepes-DMSO 4% hasta la dilucién 1:10°. Finalmente se filtraron las
diluciones con filtros de nylon de 0,45 um de diametro de poro para eliminar precipitados

y particulado.

Todas las diluciones filtradas (1M y 2M) se incubaron con DNA y se analizaron,
para ver el posible cambio del mismo por los compuestos presentes, comparandolo
también con un DNA control sin el extracto de TPH. Para cada dilucion se incubaron 2,33
ul del extracto de TPH (4% DMSO) con 8,25 ul de DNA (15 ng de DNA lineal o circular)
diluido en tamp6n HEPES, durante 4 horas a 25°C y en oscuridad. Para su visualizacion
por AFM, se procedio depositando 3 pl de cada incubacion durante 2 minutos sobre una
superficie de mica verde recién exfoliada (Ashville-Schoonmaker Mica Co.), y a
continuacion se lavo enérgicamente con abundante agua Milli-Q , secandose después con

una corriente moderada de nitrogeno.

3.4.6.4.4 Condiciones de AFM

Las muestras fueron analizadas en un equipo de AFM Nanoscope III Multimode
(Digital Instrumentals Inc.) funcionando en “Tapping Mode” (TMAFM) a una tasa de
rastreo de 1-3 Hz. Las sondas de AFM (Nanosensors GmbH) contenian un brazo de
silicona monocristalina de 125 um de largo con una punta cdnica de silicio incluida en un
extremo, y mostraban una frecuencia de resonancia media de fo=330kHz y una constante
de muelle K= 50N/m. El brazo es rectangular y el radio de la punta es de 10 nm, con un
angulo del cono de 35°. Las condiciones ambientales fueron: ausencia de vacio, 23 + 2°Cy

una humedad relativa inferior al 40%.
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4 RESULTADOS

Los resultados obtenidos se han descrito siguiendo las 2 fases establecidas en el

protocolo de ensayos de tratabilidad disefiado en el capitulo III:

Fase I. Caracterizacion fisicoquimica del suelo, enumeracion de las poblaciones
microbianas, evaluacién de su actividad metabolica real y potencial y

biodegradabilidad de la creosota en el suelo.

Fase II: Influencia de distintos parametros fisicoquimicos y de la inoculacion del
consorcio AM degradador de HAPs en la biorremediacion del suelo
contaminado con creosota. Seguimiento microbiologico mediante técnicas
dependientes de cultivo (NMP) e independientes de cultivo (DGGE) y
ecotoxicolégico mediante ensayos de toxicididad aguda (Microtox”™ y Eisenia
foetida) y de genotoxicidad potencial (AFM) de los procesos de

biorremedicion.
4.1 FASE | DEL ESTUDIO DE TRATABILIDAD

4.1.1 Caracteristicas fisicoquimicas del suelo

El suelo estudiado procede de los primeros 20 cm, habiéndose descartado los 2 cm
superficiales debido a grandes acumulaciones de corteza vegetal y costras solidas de
creosota (fig. 4.1). Los resultados de la caracterizacion fisicoquimica del suelo se muestran

en la tabla 4.6.

El suelo presentaba una textura (granulometria) clasificada como arcillosa/franco-
arcillosa con un elevado contenido en arcillas y limos (68% de la granulometria) y en
consecuencia, una elevada capacidad de campo (27%). Sin embargo, en el momento del
muestreo, el suelo estudiado tenia un contenido muy escaso de agua (1,6 %). La
conductividad era baja como también lo eran las concentraciones de nitratos, nitritos,
amonio y fosfato. El suelo era orgénico con un COT elevado (4,2%) y un contenido de
8000 mg TPH kg suelo que representaba un 10% del COT. Las fuentes inorgénicas de
nitrégeno estaban en una proporcion molar C:N del1100:1 respecto al COT y 133:1 (C:N)
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respecto al carbono equivalente a los TPH, proporciones molares inferiores a la 6ptima 10-
30:1 (C:N) (Alexander, 1999). El pH era neutro-basico, favorable para procesos de
biodegradacion, asi como la presencia de una elevada poblacion microbiana degradadora
de HAPs (1,8 x 10° NMP g suelo) que representaba un 12% de la poblacién heterdtrofa
total.

Tabla 4.6. Caracteristicas fisicoquimicas y microbioldgicas del suelo.

Textura Arcilloso/Franco-arcilloso
Arcillas (%) 40
Limos (%) 28
Arenas (%) 32

Humedad (%) 1,6

100% CC (%, humedad) 27,7

PH 125 7,5

Conductividad (uS cm™) 228

Nitrégeno Total (%) 0,15+0,01

Nitrato (mg kg'suelo) 17,2+ 0,85

Nitrito (mg kg 'suelo) <0,5

Amonio (mg kg 'suelo) 2,8 £0,80

Fosfato (mg kg 'suelo) <0,5

COT (%) 4,22 +0,23

EOT? (mg kg 'suelo) 12510 £ 452

TPH 4, (mg kg 'suelo) 8615+ 510

TPH gerip (mg kg'suelo) 8196 + 480

Heterétrofos totales (NMP g™'suelo) 1,5x 10°

Degradadores de HAPs (NMP g'suelo) 1,8x 10°

4.1.2 Caracterizacion de la matriz contaminante del suelo

El suelo presentaba una elevada concentracion inicial de hidrocarburos totales del
petréleo (TPH) (entre 8200 y 8600 mg kg-1 cuantificados por gravimetria y GC-FID) que
representaban un 85% del extracto orgéanico total (EOT), mientras que el 90% de los TPH
eran compuestos pertenecientes a la fraccion aromatica, en concordancia con proporciones
encontradas en otros emplazamientos contaminados con creosota (Mueller ez al., 1989). No

se detectaron compuestos fenolicos, naftaleno ni sus alquil-derivados por GC-FID, ni por
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GC-MS (siendo el limite de deteccion de 0,5 pg g™'). Teniendo en cuenta que el suelo no
estuvo afectado por aportes de creosota durante los 3 meses previos al muestreo, es
probable que una parte de los HAPs y los TPH desapareciera por volatilizacion,
fotooxidacidn, lixiviacidn, envejecimiento (ageing) y/o biodegradacion, asi como también
durante el proceso de creosotado de la madera realizado a elevadas temperaturas (>100°C).
En concordancia con lo descrito anteriormente, las concentraciones de acenafteno, fluoreno
y fenantreno eran claramente inferiores a las de fluoranteno (tabla 4.7), cuando en suelos

recientemente contaminados con creosota ocurre lo contrario (Mueller ef al., 1989).

Fe
Fo

Py

Acft
Fl
A
Cry

—SIs
——— B(@A

B(b+k)Fo
- B(a)Py

L

M w A

Fig. 4.4. Perfil cromatografico (GC-FID) del extracto de TPH del suelo. IS, estandar interno; SIS, estandar
interno surrogate; Acft, acenafteno; Fl, fluoreno; Fe, fenantreno; A, antraceno; Fo, fluoranteno; Py, pireno;
B(a)A, benzo(a)antraceno; Cry, criseno; B(b+k)Fo, benzo(b)fluoranteno y benzo(k)fluoranteno; B(a)Py,

benzo(a)pireno.

Los HAPs de 3 y 4 anillos fueron los mdas abundantes, con concentraciones
elevadas que oscilaron entre los 100 y 700 mg kg™ mayoritarios (tabla 4.7), superando en
todos los casos los umbrales de los niveles de referencia para suelos de uso industrial
definidos en el Real Decreto 9/2005 y la normativa holandesa seguida, hasta la fecha, por
la Generalitat de Catalunya. Cabe mencionar que las concentraciones de fenantreno,

fluoranteno y pireno representaban el 51% del total de los 16 HAPs prioritarios de la EPA.

232



Resultados

También se encontraron HAPs de 5 anillos como el benzo(a)pireno, benzo(b)fluoranteno y

benzo(k)fluoranteno (fig. 4.4 y tabla 4.7).

Tabla 4.7. Composicion de la fraccion aromatica del suelo contaminado

con creosota.

Componente

EOT

TPH

Acenafteno

Fluoreno

Fenantreno

Antraceno
3C,;-fenantreno
2C;-fenantreno
C,-antraceno

CYP 4/9C,-fenantreno
1C,;-fenantreno
Fluoranteno

Pireno
Benzo(a)antraceno
Criseno
Benzo(b+k)fluoranteno

Benzo(a)pireno

Concentracion.
(mg kg suelo)
11900 + 452
8196 + 480
151 +4
182 +2
496 + 24
114 £ 15
72+6
78+ 4
25+5
131+7
40=+1
693 + 48
387 +£30
108 £10
144 £10
82+7
21+2

NGR '(mg kg™ suelo)

A
ND?
50
100
50
ND
100
ND
ND
ND
ND
ND
100
60
20
100

20/120

2

B
ND
2000
ND
ND
10
1300
ND
ND
ND
ND
ND
1000
ND
535
55

ND/535

7,5

'A: Niveles genéricos de referencia para los 16 HAPs prioritarios de la EPA en
suelos de uso industrial definidos en el Real Decreto de 14 de enero de 2005

(9/2005) (A) y en la Junta de Residus de la Generalitat de Catalunya segun la

normativa holandesa (B). *ND: sin valor definido

4.1.3 Caracterizacion microbioldgica del suelo y ensayos de respirometria

En las condiciones iniciales (1,5 % de humedad), el suelo presentaba una abundante

poblacién heterétrofa (1,5 x 10° NMP g') y degradadora de HAPs (1,8 x 10° NMP g

suelo) la cual representaba un 12% de la poblacion heterdtrofa total. La elevada proporcion

de poblacion degradadora y la presencia de fenantreno (HAP poco volatil) en unas
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concentraciones claramente inferiores a las del fluoranteno, indicaban la posible existencia

de procesos de biodegradacion llevados a cabo por la microbiota autdctona del suelo.

Para determinar la actividad metabdlica de la poblacidn microbiana y la
biodegradabilidad de la matriz contaminante, se llevaron a cabo una serie de ensayos
respirométricos (ensayos ampliados respecto al apartado 3.3.2.2 del capitulo III) (fig. 4.5),
que se complementaron con una determinacion de la poblacion microbiana heterotrofa
total y degradadora de HAPs (fig. 4.6) y con una cuantificacion de la biodegradacion de los
TPH, antes y después de la respirometria. Como puede observarse en la figura 4.5, la
poblacion microbiana del suelo mostré una fase de latencia de 1 dia tras el cual en todos
los casos existid una gran produccién de CO, durante los 13 dias de duracidn del ensayo

respirométrico.

mmoles CO, acumulados

0 1 T T T T T T T T T T 1
01 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14
Tiempo (dias)

Fig. 4.5. Produccion de CO, acumulada en 10 gramos de suelo en diferentes condiciones de bioestimulacion.
e, 60% cc; A, 60% cc + 15 mg NH,CI + 2 mg K,HPOy; m, 60% cc + 15 mg NH,CI + 2 mg K,HPO, +
Glucosa 1%; V¥, 60% cc + NHNO; + K,HPO, (en proporcion molar 300:C:10N:1P respecto COT); ¢,
60%cc + KNO; + K,HPO, (en proporcion molar 300:C:10N:1P respecto COT).

La bioestimulacién sin adicion de nutrientes inorgdnicos implicd una actividad

metabolica elevada (4,1 mmoles acumulados a los 10 dias), muy superior a la observada
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con el suelo contaminado con aceites minerales descrito en el capitulo III (apartado 4.1.1 y
fig. 3.7 del capitulo III) que acumulé 0,20 mmoles de CO; en 10 dias sin adicion de
nutrientes ni glucosa. La bioestimulacién con adicidén de diferentes nutrientes inorganicos
(NH4CI, NH4NO3 y KNO3 como fuente de nitrogeno y Ko;HPO4 como fuente de fésforo),
produjo una respuesta similar (5,2-5,7 mmoles de CO, acumulados a los 10 dias),
ligeramente superior a la bioestimulacion sin nutrientes y muy superior respecto al suelo
contaminado con aceites minerales bioestimulado con nutrientes, descrito en el capitulo I1I
(apartado 4.1.1 del capitulo III), que acumulé 0,6 mmoles de CO,. La adicion de glucosa
no incremento la produccion de CO, tras 10 dias de respirometria y exhibi6 una respuesta

similar a los tratamientos con nutrientes.

La elevada produccion de CO2 coincididé con un incremento de las poblaciones
microbianas entre 1 y 2 ordenes de magnitud en la poblacidon heterotrofa total y en la

degradadora de HAPs (fig. 4.6).

10

log,,NMP g'1 suelo

0 T T T T T T
0od 60% cc Nutl Nutl+G N Nut3

Fig. 4.6. Evolucion de las poblaciones heterotrofa total y degradadora de HAPs (NMP) antes y después de
los ensayos de respirometria. Barras negras (heterotrofos), barras grises (degradadores de HAPs). 0d, Suelo
al inicio de la respirometria; 60%cc, suelo al 60% cc sin adicion de nutrientes; Nut 1, 60% cc + 15 mg NH4Cl
+ 2 mg K,HPOy4; Nutl +G, 60% cc + 15 mg NH,CI + 2 mg K,HPO, + Glucosa 1%; Nut2, 60% cc + NH4;NO;
+ K,HPO, (en proporcion molar 300:C:10N:1P respecto COT); Nut3, 60%cc + KNO; + K,HPO, (en
proporcion molar 300:C:10N:1P respecto al COT).

En las respirometrias con adiciéon de nutrientes, se alcanzaron poblaciones

superiores a 10° NMP g con una proporcién del 70-100 % de degradadores de HAPs. Sin
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embargo, el ensayo sin nutrientes aumenté la poblaciéon en un orden de magnitud
conservando la proporcion inicial de degradadores de HAPs (15%). Todos los tratamientos

ensayados causaron una biodegradacion de los TPH entre el 10-17%.

4.2 FASE Il DEL ESTUDIO DE TRATABILIDAD (MICROCOSMOS)

Una vez observado, en la fase I del estudio de tratabilidad, que el suelo
contaminado con creosota presentaba una notable poblacidn microbiana degradadora de
HAPs, metabdlicamente activa y bioestimulable, y que la matriz contaminante era
biodegradable en las condiciones fisicoquimicas del suelo, se procedio a la fase II del
estudio. En esta fase se evalud, en microcosmos, el efecto de diferentes factores
fisicoquimicos y bioldgicos en la biodegradacion de la creosota, la dindmica y la estructura
de las poblaciones microbianas implicadas y la ecotoxicidad del suelo durante el proceso

de biorremediacion.

Se eligieron KNO3; y K;HPO4 en una proporcion 300C:10N:1P respecto al COT,
como fuentes de N y P para los tratamientos de bioestimulacion con nutrientes de la fase I,
ya que se comprobd, en los ensayos de produccién de CO,, que fue el tratamiento que
caus6 una mayor biodegradacién de TPH (17%), ademés de una importante produccion de
CO; (5,5 mmoles a los 10 dias ), solamente inferior al tratamiento con NH4sNO3 y K,HPO4
(5,7 mmoles de CO; a los 10 dias) el cual degradé un 10% de los TPH al finalizar la

respirometria.

4.2.1 Optimizacion de la humedad del suelo

Para determinar la humedad 6ptima del suelo se evaluaron 5 contenidos de agua
(5%, 20%, 40%, 60% y 75% de la capacidad de campo) en condiciones de bioestimulacidon
(agua con aireacion y con KNO;y K,HPO, como fuentes de N y P) en microcosmos

miniaturizados (60 gramos de suelo en viales de vidrio de 100 ml de capacidad).

Como puede observarse en la figura 4.7, los mejores resultados se alcanzaron con
un 40% y un 60% de la capacidad de campo, presentando un porcentaje de biodegradacion
de los TPH del 20-22%, significativamente superiores (P< 0,05) a los otros tratamientos

(14% de biodegradacion con un 20% cc 'y 75% cc). El suelo no tratado (5% de capacidad
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de campo) no mostrd biodegradacioén en los TPH (P > 0,05 respecto los TPH iniciales). El
suelo autoclavado experimentd una disminucion del 7% respecto a las condiciones
iniciales, probablemente por procesos de volatilizacidon y absorcidén de los contaminantes a
la materia orgéanica, ya que la poblaciéon microbiana (analizada mediante NMP) no era
viable. Teniendo en cuenta la textura franco-arcillosa del suelo se eligié el 40%, y no el
60% de la capacidad de campo, para llevar a cabo los tratamientos en microcosmos para

favorecer una mejor aireacion del suelo.

10000
T 0,
8000 | (7,2%)
(14,8%) (12.8%) -
T @1.9%)
N (27,1%) T
"o 6000 - -
X
()]
£
I
o 4000
'_
2000 -
0 : : : : : :
5% 20% 40% 60% 75% Estéril

% Capacidad de campo

Fig. 4.7. Efecto del contenido de agua del suelo en la biodegradacion de los TPH después de 15 dias de
incubacion. Los porcentajes de biodegradacion se indican entre paréntesis. Las barras indican la desviacion

estandar (n=3).

4.2.2 Biodegradacion de TPH y HAPs

El tratamiento 1M (suelo no tratado) se utilizd como control a partir del cual se
calcul6 la biodegradacion de los TPH y los HAPs diana en los diferentes tratamientos, ya
que la concentracion de TPH no disminuy¢ significativamente (P>0,05) en el transcurso de
los 200 dias de incubacion (tabla 4.8 y fig. 4.9-10), mientras que si existid una leve
disminucién en el suelo estéril (autoclavado, 3M). El mismo comportamiento se observo
para los HAPs diana (tabla 4.8 y fig. 4.9-10), con la excepcion del acenafteno y fluoreno
que disminuyeron un 26% y un 46% respectivamente, en los 2 tratamientos durante los 200

dias de incubacion (fig. 4.10), probablemente debido a fendmenos de volatilizacion.
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Todos los tratamientos de bioestimulaciéon (2M, 4M-7M), tras 200 dias de
incubacion, degradaron los TPH de forma muy significativa con porcentajes de
degradacién con valores del 63% y 79% para el tratamiento 2M (valores graviméticos y
por GC-FID respectivamente) y del 56% y 72-74% para los tratamientos 4M-7M (tabla
4.8).

Tabla 4.8. Concentracion y degradacion (%) de los hidrocarburos totales del petroleo (TPH) y

HAPs diana en los diferentes tratamientos de biorremediacién en microcosmos.

Concentracion (%) Degradacion de TPH y HAPs a los 200

(mg kg™ suelo seco) dias de incubacion

1M (200d) 3M (200d) 2M) (4M) (5M) (6M) (TM)
TPH (gravim.) 8566 +354a 7900+ 173 b 63 ¢ 56d 56d 56d 54d
TPH (gc-fid) 8120+285a 7570+39b 79 ¢ 74 d 73d 73d 72d
Acenafteno 80+t7a 74+t2a 100 b 100 b 100 b 100 b 100 b
Fluoreno 137+10a 117+£3b 100 ¢ 100 ¢ 100 ¢ 100 c 100 c
Fenantreno 510+23a 465+10D 96 ¢ 96 ¢ 97 c 96 c 96 ¢
Antraceno 85+8a 95+t2a 84 b 81b 79 b 80 b 87b
3Cl1Fe 75+1a 71+2a 100 b 100 b 100 b 100 b 9 b
2C1Fe 8l1+2a 78+3a 100 b 100 b 88 ¢ 83b 82 ¢
CIA 20+1a 21+1a 100 b 47 c 44 c 48 c 46 ¢
CYP4/9C1Fe 128+4a 116 £3b 97 ¢ 89 ¢ 89 ¢ 89 ¢ 88 ¢
1C1Fe 41+2a 40+£2a 100 b 100 b 89b 100 c 100 b
Fluoranteno 728 £38 a 707+33 a 92b 92b 94 b 92b 91b
Pireno 403+9a 386 8a 87b 90 ¢ 90 c 89 ¢ 88 b
B(a)A 115+3a 112+ 4 a 72 b 43 ¢ 40 c 41c 39¢
Cryseno 153+8a 147+£5a 62 b 39¢c 35¢ 34 ¢ 33 ¢
B(b+k)fteno 71+12a 80+ 16a Oa Oa Oa Oa Oa
Benzo(a)pireno 22+ 1 a 19+1a 11a 9a Oa 4a 4a
HAPs totales’ 2649+ 130 2518 + 148 87a 84b 83b 83b 83b

'Diferentes caracteres (letras) en una fila representan la existencia de diferencias significativas (P < 0,05) en
concentracién y biodegradacion entre tratamientos (1M a 7M). “La concentracion de HAPs totales es la suma
de las concentraciones de los 16 HAPs prioritarios de la EPA y de los alquilfenantrenos. Tratamientos: 1M:
suelo no tratado; 2M Suelo bioestimulado (60%cc y aireado) sin nutrientes; 4M suelo bioestimulado con
nutrientes; SM suelo bioestimulado con nutrientes y adicién de biotensioactivo; 6M Suelo bioestimulado con
nutrientes e inoculado con el consorcio AM; 7M, suelo bioestimulado con nutrientes y adicién de octoato de
hierro
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En la figura 4.8, se muestran a modo de ejemplo los perfiles cromatograficos (GC-
FID) obtenidos antes y después del proceso de biorremediacidon en los tratamientos 1M
(suelo no tratado), 2M (suelo al 60% cc) y 4M (suelo al 60% cc con nutrientes), donde
puede observarse la reduccidn significativa de los TPH con una desaparicion casi completa
del acenafteno, fluoreno y los HAPs de 3 anillos (fenantreno y antraceno), una disminucion

muy significativa del fluoranteno y pireno y moderada del criseno y benzo(a)antraceno.
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Fig. 4.8. Perfiles cromatograficos de la fraccion TPH del suelo contaminado con creosota a los 0 y 200 dias
de incubacion en los microcosmos 1M (suelo no tratado), 2M (bioestimulacion sin nutrientes) y 4M
(bioestimulacion con nutrientes). IS, estandar interno; SIS, estandar interno surrogate; Acft, acenafteno; Fl,

fluoreno; Fe, fenantreno; A, antraceno; Fo, fluoranteno; Py, pireno; B(a)A, benzo(a)antraceno; Cry, criseno.

Las cinéticas de biodegradacion de los TPH (fig. 4.9) y de los HAPs diana (fig.
4.10) observadas (fig. 4.9) siguieron una cinética del tipo “palo de hockey” (Alexander,
1999) caracterizada por una biodegradacion muy significativa en la primera fase seguida
de una disminuciéon de la velocidad de biodegradacion a medio y largo plazo.

Matematicamente todas las cinéticas experimentales (TPH y HAPs diana) se ajustaron a
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funciones de descomposicion de primer orden (y=ae™y y=y, + ™, con un r’=0,70-0,80 y
r2=0,95—0,99 respectivamente, siendo “y” la concentracion en un momento determinado,
“k” la constante o tasa de degradacion y “t” el tiempo transcurrido). Sin embargo, para
poder comparar las tasas de degradacion (k) con otros estudios, fue necesario ajustar las
cinéticas experimentales a la expresion y=ae™ en cada caso. Teniendo en cuenta que el
ajuste matematico durante todo el periodo de incubacion (200 dias) no se ajustaba
correctamente (r* < 0,80), fue necesario buscar los intervalos de tiempo que se ajustaran
mejor (r>>0,95) a la funcién. Finalmente quedaron establecidos 2 periodos de tiempo:
periodo inicial (dias 0-45) y periodo tardio (dias 90-200), definiéndose para cada uno la k;
y ks respectivamente. Por lo tanto, las cinéticas de biodegradacion observadas fueron de

tipo bifasico, ya que presentaron 2 tasas de biodegradacion (k; y k») significativamente

diferentes a lo largo del periodo de incubacidn (tabla 4.9).

10000

8000 -

6000 -

4000 A

mg TPH Kg'1 suelo

2000 A

0 50 100 150 200
Tiempo (dias)

Fig. 4.9. Evolucion de la concentracion de TPH del suelo durante 200 dias de incubacidén en microcosmos.
Las barras muestran la desviacion estandar (n=3). Tratamientos: e, 1M (no tratado); o, 2M (sin nurtrientes);
V¥, 3M (estéril); m, SM (nutrientes y biotensioactivo); o, 6M (nutrientes e indculo AM;V, 4M (nutrientes); @,
7M (nutrientes y octoato de hierro). Los tratamientos de bioestimulacion 2M, 4M-7M se realizaron a una

humedad equivalente al 60% de la capacidad de campo con aireacion por agitacion mecanica.
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Fig. 4.10. Evolucion de la concentracion de HAPs diana de 3 y 4 anillos en el suelo durante 200 dias de
incubacion en microcosmos. Las barras muestran la desviacion estandar (n=3). Tratamientos: @, 1M (no
tratado); o, 3M (estéril); ¥, 4M (sin nutrientes); V, 4M (nutrientes); m, SM (nutrientes y biotensioactivo); O,
6M (nutrientes e in6culo AM; ¢, 7M (nutrientes y octoato de hierro). Los tratamientos de bioestimulacion
2M, 4M-7M se realizaron a una humedad equivalente al 60% de la capacidad de campo con aireacion por

agitacion mecanica.
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Es importante destacar que la k, fue un orden de magnitud inferior a la k; en todos
los tratamientos, con valores cercanos a cero en los tratamientos con nutrientes (tabla 4.9).
Durante los primeros 45 dias, la tasa de degradacion de primer orden observada en la
degradacion de TPH, en la bioestimulacion sin nutrientes (tratamiento 2M), fue
ligeramente inferior (P<0,05) que la observada en los tratamientos con nutrientes. Sin
embargo, la tasa de biodegradacion de TPH a largo plazo (90-200 dias) fue superior
(P<0,05) en el tratamiento 2M que en los tratamientos con nutrientes, coincidente con una
mayor biodegradacion final de los TPH los 200 dias (tabla 4.8). Asimismo, las tasas de
biodegradacion (k; y ki) observadas en este estudio son similares a las observadas en
estudios de biorremediacion de suelos contaminados con crudo de petréleo (Venosa et al.,
1996; Kaplan y Kitts, 2004) cuya composicion en hidrocarburos era rica en alcanos y
fraccion saturada, mas biodegradables que los HAPs presentes en el suelo contaminado

con creosota.

Tabla 4.9 Tasas de biodegradacion de primer orden (k), segin la expresion y = ¢™, en la

degradacion de TPH y HAPs diana durante el proceso de biorremediacion en microcosmos.

) , TPH Acenafteno” Fluoreno” Fenantreno”  Antraceno’
Tratamiento
k, dia™ k, dia™ k, dia ! k, dia ' k, dia k, dia '
2M -0.0200 2>  -0.0039 a -0.0133 a -0.1240a  -0.1107 a -0.0264 a
4M -0.0245b  -0.0019b -0.0113 a -0.1412a  -0.1269 a -0.0265 a
M -0.0269¢  -0.0008 b -0.0157 a -0.1406 2 -0.1261 a -0.0265 a
6M -0.0244b  -0.0010b -0.0124 a -0.1373a  -0.1252a -0.0236 a
™ -0.0237b  -0.0006 b -0.0124 a -0.0965a -0.0923 a -0.0254 a
Fluoranteno Pireno Benzo(a)antraceno Criseno

k,dia'  ky,dia' k,dia' kpydia' k,dia'  k,dia' Kk, dia' &, dia
2M  -0.02582a° -0.0067a -0.0089a -0.0067a -0.0111a -0.0043a -0.0062a -0.0041a

4M -0.0283a  -0.0048a -0.0223b -0.0041a -0.0103a -0.0002b -0.0102b -0.0017 b
SM -0.0339b -0.0048a -0.0265b -0.0062a -0.0117a -0.0008b -0.0111b -0.0004 b
6M -0.0334b  -0.0068a -0.0252b -0.0059a -0.0092a -0.0008b -0.0100b -0.0016b
7M  -0.0297a  -0.0057a -0.0217b -0.0063a -0.0093a -0.0008b -0.0092b -0.0007 b

k, periodo 0-200 dias; k; periodo 0-45 dias; k, periodo 90-200 dias. ! Todos los tratamientos se llevaron a
cabo por triplicado en réplicas (microcosmos) independientes a una humedad equivalente al 40 % de la

capacidad de campo. Los cédigos de tratamiento se describen en la tabla 4.4. *Acenafteno, fluoreno y

242



Resultados

fenantreno fueron degradados practicamente a la totalidad durante los primeros 21 dias (fig. 4.10). Sus tasas
de biodegradacion (k) incluyen todo el periodo de incubacion (200 dias) con un ajuste matematico
satisfactorio (1*>0,95) *Los caracteres (letras) diferentes, en una misma columna, al lado de las tasas de

biodegradacién indican que existen diferencias significativas en las tasas entre tratamientos (P < 0.05).

Los HAPs de dos y tres anillos (acenafteno, fluoreno, fenantreno y antraceno)
fueron ampliamente degradados durante los primeros 45 dias (fig. 4.10), con la misma tasa
de biodegradacion (k) en todos los tratamientos para cada compuesto (P>0,05; tabla 4.8 y
4.9). La excepcion fue el 1-metil-antraceno, el cual presentd una mayor biodegradacion
(P>0,05) en la bioestimulacion sin nutrientes (100% de biodegradacion en el tratamiento
2M y un 44-48% de biodegradacion en los tratamientos con nutrientes 4M-7M) (tabla 4.8).
Es destacable que el fenantreno y el antraceno no fueron completamete degradados (96% y
80% respectivamente; fig. 4.10 y tabla 4.8) en todos los tratamientos de bioestimulacién
(2M, 4M-7M), lo que podria explicarse por la disminucidn de la biodisponibilidad de las

bajas concentraciones residuales (Sabaté et al., sometido).

Las cinéticas de biodegradacion del fluoranteno no fueron afectadas por la adiciéon
de nutrientes a lo largo de los 200 dias de incubacion, mientras que para el pireno, durante
el periodo inicial (0-45 dias), las tasas de biodegradacion (k;) fueron superiores (P<0,05)

con la adicion de nutrientes (tabla 4.9).

La biodegradacion de benzo(a)antraceno y criseno fue significativamente mayor
(P<0,05) en la bioestimulacion sin adicién de nutrientes (tratamiento 2M) que en la
bioestimulacion con nutrientes (tratamientos 4M-7M) (fig. 4.10 y tabla 4.8), alcanzandose
biodegradaciones del 72% y 62% respectivamente en el tratamiento 2M y un 40%, y 35%
de biodegradacién respectivamente en los tratamientos con nutrientes. Ademads, es
importante destacar que durante el periodo tardio (90-200 dias), la tasa de biodegradacion
(ko) del benzo(a)antraceno y del criseno sin adicion de nutrientes (2M) fue
significativamente mayor (P<0,05) que con la adicién de nutrientes (4M-7M), llegando a
ser entre 3 y 10 veces respectivamente (tabla 4.9). No se observo una biodegradacion
significativa (P>0,05) de HAPs de 5 o mas anillos como el benzo(a)pireno y el benzo(b) y
benzo(k)fluoranteno. Los porcentajes y cinéticas de biodegradacion de HAPs fueron
similares a los descritos en otros estudios de biorremediacidon de suelos contaminados con

creosota (Eriksson et al., 2000; Atagana, 2004).
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Se ajustd matematicamente la cinética experimental de biodegradacion de los HAPs
de 4 anillos a la funcion y =y, + ™ por ser esta expresion la que mejor simulaba (1*>0,98)
el periodo completo de 200 dias de incubacidn. A partir de las ecuaciones resultantes (fig.
4.11) se estimaron las concentraciones finales de pireno, fluoranteno, benzo(a)antraceno y

criseno para el tratamiento 2M.

Como puede verse en la figura 4.11, las concentraciones teoricas finales no

difirieron mucho de las concentraciones experimentales (entre 2 y 9 mg kg™ suelo).
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Fig. 4.11. Ajuste matematico de las cinéticas de biodegradacion observadas para el fluoranteno, pireno,
benzo(a)antraceno y criseno en el tratamiento 2M segun la funcién y=y,+ ae™ . Min exp. indica la
concentracion observada a los 200 dias de incubacion, mientras que y, es el minimo teérico cuando t tiende a

infinito.

El fluoranteno disminuiria 2 mg kg™ adicionales pasando de 54 a 52 mg kg™'; el
benzoantraceno disminuiria 4 mg kg™ adicionales pasando de 32 a 28 mg kg ; mientras

que el pireno y el criseno disminuirian hasta 9 mg kg™ adicionales pasando de 52 mg kg™

244



Resultados

el primero y 58 mg kg el segundo hasta concentraciones finales de 43 y 49 mg kg™
respectivamente. La extrapolacion matemadtica de las concentraciones finales (tiempo
infinito) permite establecer el tiempo y efectividad potencial de los procesos de
biorremediacion y predecir si se podran alcanzar los niveles genéricos de referencia (NGR)

de la legislacion vigente.

4.2.3 Fraccionamiento isotopico en la biodegradacion de HAPs

Para evaluar la posible existencia de un fraccionamiento isotopico durante el
proceso de biodegradacion se eligieron los HAPs de 4 anillos, fluoranteno, pireno, criseno
y benzo(a)antraceno, por ser aquellos que no fueron degradados en su totalidad y ademas
presentaban una disminucion gradual de la concentracidon a lo largo de los 200 dias de

incubacion.

En primer lugar, se evaluo la respuesta del GC-IRMS frente a concentraciones
crecientes (por triplicado) de los 4 HAPs a analizar que fueran representativas de las
concentraciones encontradas en el suelo, y de este modo detectar fendmenos de deriva de
la sefial, en los cuales la 8"°C calculada puede incrementar a medida que se aumenta la
concentraciéon de los analitos a estudiar. Previamente se corrigieron los valores de 8'"°C
obtenidos, en comparacion con un estdndar de n-alcanos de composicion isotopica
conocida para todos los componentes, para corregir una ligera deriva de sefial observada

con el incremento de temperatura en el GC-IRMS.

'32 T T T T T
0 200 400 600 800 1000 1200
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Fig. 4.12. (pag anterior) Efecto de la concentracién de HAPs en la determinacion de la 8"°C por GC-IRMS.
Las concentraciones reales en el vial a analizar eran 5 veces inferiores, al igual que en las muestras

procedentes del suelo. e, ortoterfenil; o, fluoranteno; ¥, pireno; V, benzo(a)antraceno; m, criseno.

Como puede observarse en la figura 4.12, no existid deriva de sefial para el
benzo(a)antraceno ni el pireno en el rango de concentraciones 50-500 mg kg (con un
incremento de la 8"°C de 0,19 %o y 0,52 %o respectivamente), tampoco se observo deriva
en el criseno en el rango de concentraciones 50-250 mg kg™ (con una incremento de §'"°C
de 0,21 %o). Sin embargo, se detect6 deriva en el caso del fluoranteno, donde en el rango
50-1000 mg kg™ se observé un incremento de la 8"°C de 1,03 %o. El estandar ortoterfenil

no experimenté deriva entre 50 y 1000 mg kg™

Como puede observarse en la figura 4.13, no existié fraccionamiento isotdpico
significativo (P>0,05) para el fluoranteno y el pireno, manteniéndose en una 8"°C de —24,1
+0,52 y —24,7+0,61 respectivamente, aun existiendo una biodegradacion del 92% y del
87% respectivamente y una eliminacion de 644 y 350 mg de fluoranteno y pireno
respectivamente por kg de suelo. Sin embargo, si que existid fraccionamiento isotopico

significativo (P< 0,05) durante la biodegradacion del benzo(a)antraceno y del criseno.
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Fig. 4.13. A) Valores de 8"°C de fluoranteno, pireno, benzo(a)antraceno y criseno a lo largo del proceso de
bioeremediacion. Ortoterf, ortoterfenil; Flnt, fluoranteno; Pir, pireno; B(a)A, benzo(a)antraceno, Cris,
criseno; PDB2, estandar Peedee Belemnita (diferente a PDBV) Ortoterfenil y PDBV se utilizaron como
controles de sensibilidad del GC-IRMS. @, 0 dias; O, 21 dias;V, 45 dias; v, 90 dias; M, 200 dias B)
Evolucién de la 8"°C y la concentracién de benzo(a)antraceno y criseno en el suelo durante 200 dias de

incubacion. e, §"°C; ¥, concentraciéon (mg HAP kg 'suelo).

El benzo(a)antraceno incrementd la 8°C en un 3,48 %o (pasando de 5"°C de -26,90
a —23,42 %o) y el criseno increment6 la 8"C rn un 1,76 %o (de —24,95 a —23,19) . Sin
embargo, en ambos casos se observa el mayor fraccionamiento en los primeros 21 dias de
incubacidn, periodo en el que todavia no ha habido una degradacidn significativa, seguido

de un fraccionamiento mas gradual asociado a la biodegradacion (fig. 4.13b).

4.2.4 Analisis de la fraccion polar

Se analizaron los extractos polares de los tratamientos mas representativos (1M,
2M y 4M) por HPLC y por GC-MS (extractos polares derivatizados con TMS) a lo largo
de los 200 dias de incubacidn. El analisis de la fraccion polar por GC-MS mostré una
presencia inicial de varios compuestos polares y su degradacion gradual en ambos

tratamientos (2M y 4M)(fig. 4.14).

La mayoria de los compuestos de la fraccion polar resueltos por GC-MS no fueron
identificados debido a su baja concentracion y pureza. Se detectd antraquinona
(identificada por GC-MS) en el suelo no tratado a lo largo de los 200 dias, que fue
degradada en los tratamientos de bioestimulacion (2M y 4M) en los primeros 45 dias.

También se detectd la aparicion de 4-penta-ciclofenantrenona coincidente con la
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degradacion del 4-ciclo-pentafenantreno en los primeros 45 dias, que fue degradada

posteriormente.

Para confirmar la desaparicion observada por GC-MS se analiz6 la fraccion polar
por HPLC, al principio y al final del proceso de biorremediaciéon. Como puede observarse
en la figura 4.15, la bioestimulacion sin adicion de nutrientes fue el tratamiento de
bioestimulacion mas eficaz, pudiéndose observar la eliminacidon de la mayoria de los picos
resueltos de la fraccion polar. Nuevamente las bajas concentraciones y pureza de los picos

evitaron su correcta identificacion.
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Fig. 4.14. (Pag anterior) Evolucion del extracto polar del suelo, analizado por GC-MS, en los tratamientos de

bioestimulacion sin nutrientes (2M) y con nutrientes (4M) a lo largo de 200 dias de incubacion. 1M (suelo no

tratado).
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Fig. 4.15. Extracto polar del suelo antes y después de la bioestimulacidén con nutrientes (4M) y sin nutrientes

(2M) analizado por HPLC.

4.2.5 Evolucion del COT y nutrientes inorganicos

Debido a que todos los tratamientos con nutrientes alcanzaron una biodegradacion
parecida de los TPH y del EOT, ligeramente inferior al tratamiento de bioestimulacién sin
nutrientes, se compard el tratamiento 4M (como representante de los tratamientos con

adicion de nutrientes) con el 2M y con el suelo no tratado (1M).

El contenido de COT no vari6 significativamente (P>0,05) en el suelo no tratado y
el estéril a lo largo de los 200 dias de tratamiento (4,3% aproximadamente), mientras que

al final del proceso de bioestimulacion (200 dias) disminuyé hasta una concentracion final
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del 3,5 % (un 18% del COT inicial). No se observaron diferencias significativas (P>0,05)

entre los tratamientos de bioestimulacién (2M y 4M).
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Fig. 4.16. Carbono orgénico total (COT) del suelo, expresado en porcentage (%, p/p), antes y después del
proceso de biorremediacion (1M, suelo no tratado; 3M, suelo estéril; 2M, bioestimulacion sin adicion de

nutrientes 4M, bioestimulacion con nutrientes).

La biodegradacion de TPH observada, supuso la eliminacion aproximada de unos
6000 mg TPH kg™ suelo, que aplicando el factor de Van Bemmelen (1,7g matéria organica
= 1g carbono organico) y suponiendo que fuera por mineralizacidon de los TPH, implicarian
solamente una disminucion de un 8% del COT. Por lo tanto los nutrientes inorganicos
afladidos en este estudio probablemente fueron excesivos ya que se calcularon en base al

100 % del COT, cuando en realidad se ha degradado solamente un 18%.

La disminucién del 18% del COT no coincidi6 con una utilizacion de los nutrientes
afiadidos en el suelo. En realidad la concentracion de NOj3™ incrementd a lo largo de la
bioestimulacion con nutrientes (tratamientos 4M y 6M), a medida que los nutrientes fueron
afladiéndose (tres adiciones), hasta alcanzar concentraciones muy elevadas (10.000 mg
NO;5 kg de suelo) (fig. 4.17). El suelo bioestimulado sin nutrientes (2M) mantuvo unos
niveles bajos de NO5™ (10-20 mg NOs™ kg™ suelo) durante los 200 dias de tratamiento (fig.
4.17).
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Fig. 4.17. Evolucién de la concentracién de NO; y NH," en el suelo durante el proceso de biorremediacion
(200 dias). ® (1M), suelo no tratado; O (2M), bioestimulacion sin adicion de nutrientes; ¥ (4M),
bioestimulacion con nutrientes; V (6M), bioaumento con nutrientes. Las flechas indican las fechas de adicion

de nutrientes (1/3 de la cantidad total por adicion).

En los tratamientos con adicion de KNO;, se observo una acumulacion leve de
amonio para el tratamiento 4M (de 2,5 a 20 mg NH;" kg de suelo) e importante en el
bioaumento 6M (de 2,5 a 125 mg NH," kg'1 de suelo). En el tratamiento 2M (sin

nutrientes) disminuy6 levemente (de 2,5 a 1,6 mg NH, kg™ de suelo).

4.2.6 Evolucion de las poblaciones microbianas heterdtrofas y degradadoras de
HAPs

Para analizar el efecto de los diferentes tratamientos de biorremediacion en las
poblaciones microbianas heterdtrofas y degradadoras de HAPs, se llevd a cabo una

enumeracion mediante NMP miniaturizado, a partir de muestras compuestas formadas por
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las tres réplicas de cada tratamiento. La enumeracion se realizo a los 0, 20, 45, 90, 135y
200 dias de tratamiento. Como puede observarse en la figura 4.18, en los tratamientos de
bioestimulacion con adicién de nutrientes (4M-7M), ambas poblaciones aumentaron entre
2 y 3 6rdenes de magnitud en los primeros 21 dias, alcanzandose poblaciones heterdtrofas
y degradadoras de HAPs del orden de 10° y 10’ NMP g de suelo respectivamente. Sin
embargo, en la bioestimulacion sin adicion de nutrientes (2M) las poblaciones microbianas
incrementaron de forma mas gradual, presentando un aumento de 1 a 2 ordenes de
magnitud a los 21-45 dias de tratamiento, alcanzdndose poblaciones heterotrofas y
degradadoras de HAPs del orden de 10" y 10° NMP g™ de suelo respectivamente. Después
de 90 dias, el tamaiio de las poblaciones heterdtrofas y degradadoras de HAPs disminuyd
hasta valores iniciales en los tratamientos 4M-7M, mientras que en el tratamiento 2M la
poblacién degradadora de HAPs mantuvo un orden de magnitud mayor (1,3 x 10° NMP g
suelo seco) que al inicio del experimento (1,6 x 10> NMP g suelo seco). En el suelo no
tratado (IM), el tamafio de la poblacion heterotrofa se mantuvo constante en los primeros
135 dias del experimento (1,5-1,8 x 10° NMP g'1 suelo), y 90 dias en el caso de la
poblacion degradadora (1,8-2,4 x 10° NMP g'1 suelo seco). En el periodo 135-200 dias las
dos poblaciones microbianas disminuyeron hasta un orden de magnitud (fig. 4.19). El
suelo estéril (3M) no mostrd poblacidon viable en los primeros 90 dias del experimento,
mientras que en el periodo 135-200 dias su poblacién (60-100 NMP g™ suelo suelo) era 4

ordenes de magnitud inferior al resto de los tratamientos.

La aireacion, el contenido 0ptimo de agua en el suelo (40% CC) y la no adicion de
nutrientes inorganicos (tratamiento 2M) causaron un incremento importante en la
proporcion de la poblacion degradadora de HAPs, alcanzando valores superiores al 50%
durante el periodo comprendido entre los 90 y 200 dias (inicialmente la poblacion
degradadora representaba un 2-6% del total), con un maximo del 100% en el dia 135 (1,65
x 10° NMP g suelo seco). Sin embargo, la adicion de nutrientes inorganicos (tratamientos
4M-7M) no cambid la proporcion de degradadores respecto a la que presentaba el suelo
inicial y el no tratado (1M), manteniendo una proporcion del 12-24% durante todo el

periodo de incubacion.
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Fig. 4.18. Evolucidn de las poblaciones microbianas hetereotrofas (A) y degradadoras de HAPs (B) a lo largo
de los 200 dias de incubacion en los 7 tratamientos de biorremediacion en microcosmos. 1M, suelo no
tratado; 2M, bioestimulacion sin adicidén de nutrientes; 4M, bioestimulacion con nutrientes; 5SM, nutrientes +
biotesioactivo; 6M, nutrientes + inoculo AM (bioaumento); 7M, nutrientes + octoato de hierro. 3M, suelo
estéril (autoclavado) (< 100 NMP g de suelo) y no detectable hasta los 135 dias de incubacién. Las areas
con circulo indican el porcentaje de degradadores de HAPs para los tratamientos 4M-7M (en el tratamiento

2M los porcentajes se muestran en negrita).

Durante todo el experimento no se observaron diferencias significativas en los
tratatamientos con nutrientes (4M-7M) respecto al tamafio de las poblaciones microbianas
heterotrofa y degradadora de HAPs, ni en la biodegradacion de los TPH y HAPs.
Asimismo, la inoculacién del suelo tratado con nutrientes (tratamiento 6M) con el
consorcio microbiano AM degradador de HAPs, no causé ningin cambio en las
poblaciones heterétrofa y degradadora de HAPs ni en la biodegradacion de TPH y HAPs,

respecto al resto de tratamientos con nutrientes (4M, SMy 7M ).
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4.2.7 Analisis de las poblaciones microbianas por DGGE

Los resultados que se han observado en la biodegradaciéon de los TPH y los HAPs y
en los contajes de la poblacion heterotrofa y degradadora de HAPs, revelaron la existencia
de tres comportamientos generales que se podrian separar en tres grupos segun los
tratamientos: a) suelo no tratado (IM); b) suelo bioestimulado sin adicidon de nutrientes
(2M) y c) suelo bioestimulado con adicion de nutrientes (4M-7M). Por lo tanto, se ha
estudiado el efecto de diferentes condiciones de bioestimulacion en la estructura y
dinamica de la comunidad bacteriana por DGGE, eligiendo los tratamientos 1M, 2M y 4M
como representantes de los tres comportamientos descritos en el curso de los 200 dias de
biorremediacién en microcosmos. Ademas, se estudio mediante DGGE el efecto de la
inoculaciéon del consorcio AM (bioaumento, 6M) en la estructura de la comunidad
bacteriana del suelo receptor (bioestimulado con nutrientes), comparandolo con la

poblacion del suelo no tratado (1M) y bioestimulado con nutrientes no inoculado (4M).

El DNA genomico de la comunidad fue extraido de todos los microcosmos
(réplicas), utilizando el kit comercial “ultraclean DNA soil extraction kit” (MoBio
Laboratories, Inc.). Se obtuvieron cantidades suficientes de DNA de elevado peso

molecular (5-20ug DNA g™ suelo) en todos los microcosmos (fig. 4.19a).

Para amplificar mediante PCR genes 16S rRNA (620 pb aproximadamente) fue
necesario un paso adicional de purificacion del DNA extraido, utilizando el kit “Wizard
clean DNA” (Promega) y una diluciéon 1:10 del DNA resultante (fig. 4.19b). Los
protocolos tradicionales de purificacion del DNA mediante fenolizacidn y precipitacion o
la dilucion del DNA molde no facilitaron la amplificacion posterior, por PCR, de genes

16S rRNA (fig. 4.19c¢).

Como puede observarse en la figura 4.20, el perfil de DGGE de la comunidad
bacteriana del suelo (1M) era complejo (27-28 bandas de DGGE) y no varid (tratamiento
IM) a lo largo del periodo de 200 dias del experimento (fig. 4.20). Sin embargo, los
tratamientos de bioestimulacién con y sin nutrientes (4M y 2M respectivamente)
experimentaron cambios destacables en la composicién y estructura de la comunidad

microbiana. En particular, los perfiles de DGGE iniciales (21 y 45 dias) eran claramente
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diferentes en cuanto a la posicion y la intensidad relativa de las bandas. Los tratamientos

2M y 4M mostraron 22-24 y 19-22 bandas a los 21-45 dias de incubacion.
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Fig. 4.19. Geles de electroforesis de DNA a) DNA genémico obtenido a partir de 0,75 g. suelo (15
microcosmos, carriles 2-17). Carril 1, blanco. Los carriles 0 y 17 contienen los marcadores AHind y Low
mass DNA ladder respectivamente. Al lado del marcador AHind se indican los tamafios (pb) de DNA de las
bandas. b) Analisis de diferentes métodos de purificacion de DNA molde: PCR de genes 16Sr RNA de dos
DNA, procedentes del suelo contaminado con creosota. Carril 0, marcador; carriles 1-3 diluciones 1, 1:10,
1:100 de DNA1 kit MoBio + purificacion clasica; Carriles 4-6, diluciones 1, 1:10, 1:100 de DNA2 kit MoBio
+ purificacion clasica; carriles 7-9 DNA1 kit MoBio + kit Wizard: diluciones 1, 1:10, 1:100; carriles 10-12,
diluciones 1, 1:10, 1:100 DNA2 MoBio + kit Wizard. ¢) Productos de PCR de genes 16S rRNA de DNA
genoémico de suelo (kit MoBio + kit Wizard) dilucion 1:10 de diferentes microcosmos (tratamiento 1M
carriles 1-6; tratamiento 2M, carriles 7-11; tratamiento 4M, 12-17). carril 0, marcador AHInd; carril 18,

blanco sin DNA molde.
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Fig. 4.20. Gel de electroforesis en gradiente desnaturalizante (DGGE) (35-70% de formamida:urea) de genes
16S rRNA amplificados por PCR de los tratamientos 1M (suelo no tratado), 2M (bioestimulacion sin
nutrientes) y 4M (bioestimulacién con nutrientes) a lo largo del periodo de incubaciéon de 200 dias en
microcosmos. Los carriles M, contienen la muestra 1M 0d como marcador. Cada carril contiene genes 16S
rRNA amplificados a partir de una muestra de suelo combinada, resultante de la mezcla de las tres réplicas
(microcosmos independientes) para cada tratamiento. Los asteriscos indican las bandas coincidentes con el

suelo no tratado a los 0 dias (suelo inicial).

La evolucion de la diversidad, calculada a partir del indice de Shannon-Weaver
(H’), a lo largo de los 200 dias de incubacion (fig. 4.21), revel6 una importante reduccién
de la diversidad a los 21 y 45 dias en el tratamiento con adicion de nutrientes (4M),
mientras que la no adicién de nutrientes (2M) mostré una reduccién importante de la

diversidad a los 45 dias, pero presentando un cierto retraso respecto al tratamiento 4M. A
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los 21 dias el tratamiento 2M no disminuyd de forma importante su diversidad. En el
periodo tardio (90-200 dias) la diversidad se mantuvo mas baja en los tratamientos 2M y
4M que en el suelo no tratado (1M), aunque el tratamiento sin nutrientes (2M) mostr6 una

diversidad mayor que el suelo con adicion de nutrientes (4M) al final del experimento.

1,28
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T 1,244

1,22 A

1,20

1,18 T T T T T
0 50 100 150 200 250

Tiempo (dias)

Fig. 4.21. Evolucion del indice de diversidad de Shannon-Weaver (H’) a lo largo de los 200 dias de
incubacion. B, suelo no tratado (1M); O, suelo bioestimulado sin adicion de nutrientes (2M); ¥, suelo

bioestimulado con adicién de nutrientes (4M).

Ademas, la dominancia (importancia relativa de las bandas) calculada a partir del
indice de Simpson (SI’), fue mas elevada en el momento inicial (0 dias) (0,071) y
disminuy6 paulatinamente durante los primeros 90 dias hasta llegar a 0,057 y 0,064 en el
tratamiento 2M y 4M respectivamente. A partir de entonces, el SI’ increment6é de forma
gradual, y al final del periodo de incubacion (200 dias) se alcanzaron valores superiores a

los iniciales del dia 0 (0,075 y 0,077 en los tratamientos 2M y 4M).

Es importante destacar, que los perfiles de DGGE en los tratamientos 2M y 4M
mostraron una estabilizacion a partir de los 90 dias de incubacion, cuando las tasas de
biodegradaciéon de TPH y HAPs disminuyeron de forma considerable (tabla 4.9). Sin
embargo, no se encontraron coincidencias en la migracion de la bandas entre los
tratamientos de bioestimulacion a lo largo de los 200 dias, ni en un mismo tratamiento, al
comparar el perfil de bandas de DGGE del periodo inicial (0-45 dias) con el del periodo
tardio (90-200 dias).
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Durante el periodo inicial (0-45 dias), en el suelo bioestimulado sin adicién de
nutrientes (2M) las bandas con mayor intensidad relativa (respecto el mismo carril) fueron:
B2-9, B2-11, B2-12 y B2-20, que a su vez co-migraron con bandas del suelo no tratado
(1M). Durante el periodo tardio (90-200 dias), las bandas dominantes fueron: B2-1, B2-3,
B2-15, B2-16 y B2-19, de las cuales unicamente las bandas B2-15 y B2-16 co-migraron
con alguna banda del suelo no tratado, lo que indicaba que se habia producido un cambio
importante en la estructura de la poblacion microbiana durante el proceso de

bioestimulacion (fig. 4.20, fig. 4.25, tabla 4.10).

En el suelo bioestimulado con nutrientes (4M), durante el periodo inicial (0-45
dias) hubo un mayor numero de bandas predominantes (9 bandas), con intensidades
relativas elevadas (>5%), que en el tratamiento 2M (5 bandas). Las bandas dominantes
fueron: B4-3, B4-4, B4-6, B4-7, B4-8, B4-11, B4-12, B4-13 y B4-24. Cuatro de las nueve
bandas (B4-8, B4-11, B4-12 y B4-24) co-migraron con bandas del suelo no tratado. En el
periodo tardio (90-200 dias) las bandas dominantes fueron B4-14, B4-17, B4-20, B4-23 y
B4-28, pero solamente la banda B4-14 co-migr6 con una banda del suelo no tratado (1M),
lo que indicaba que se habia producido un cambio importante en la estructura de la
poblacion microbiana durante el proceso de bioestimulacion, como también habia sucedido

con la bioestimulacidn sin nutrientes (fig. 4.20, fig. 4.25, tabla 4.10).

4.2.7.1 Estudio de cambios poblacionales mediante analisis de componentes principales
(ACP) de perfiles de DGGE.

A partir del andlisis visual del gel de DGGE se observaron diferencias claras entre
los microcosmos dependiendo del tiempo y del tipo de bioestimulacion. Para confirmar los
cambios observados en la estructura de la comunidad microbiana del suelo, se digitalizd el
gel de DGGE (fig. 4.20) y se llevo a cabo un analisis de componentes principales (ACP) de
tipo no estandarizado, en base a la presencia/ausencia e intensidad relativa de cada banda

de DGGE.
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Fig. 4.22. Diagrama 2D resultante del analisis de componentes principales (ACP) de los perfiles de DGGE a
lo largo de los 200 dias de tratamiento. 1M, 2M y 4M representan el suelo no tratado (seco), bioestimulado
sin adicion de nutrientes y bioestimulado con adicidén de nutrientes respectivamente. Los dias de incubacion
se indican después del cddigo de tratamiento; por ejemplo, el punto 4M135d representa el tratamiento 4M a
los 135 dias de incubacion. Entre paréntesis esta representado el porcentaje de la varianza que representan

cada uno de los componetes principales.

El ACP revelo tres grupos diferentes: en el primer grupo se encontraba el suelo no
tratado (a los 0 y 200 dias de incubacién) y en el segundo y el tercer grupo los suelos con y
sin adicion de nutrientes respectivamente. Los dos primeros componentes principales
resultantes del ACP, CP1 y CP2, representaban un 35,9% y un 24,0 % de la varianza de los
datos. Ambos tratamientos de bioestimulacion (2M y 4M) mostraron rapidamente, en los
primeros 21 dias, una separacion clara respecto al suelo no tratado en el primer
componente (CP1) (fig. 4.22). Asimismo, los dos tratamientos de bioestimulacion
mostraron un incremento gradual del primer componente a lo largo de los 200 dias de
incubacidn, que les alejaba en el transcurso del experimento del punto inicial. Los 2
tratamientos (2M y 4M) mostraron comportamientos contrarios para el segundo
componente (CP2): el tratamiento 2M incrementd de forma gradual (a lo largo de los 200
dias), mientras que el tratamiento 4M tendi6 a disminuir los valores del CP2. Este hecho

podria explicarse debido a que los factores de correlacion mas elevados (en valor absoluto)
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de las bandas de DGGE, respecto al CP2 (CP2 loading), fueron positivos para el
tratamiento 2M y negativos para el tratamiento 4M (tabla 4.10). El andlisis de la varianza
de los valores de la CP2 mostrd que existieron diferencias significativas (P<0,05) entre los
grupos de bioestimulacion 2M y 4M a lo largo del tiempo de incubacion. De forma
coincidente, el mayor cambio observado en ambos tratamientos de bioestimulacion se
produjo en los primeros 45 dias de incubacion, periodo en el cual las tasas de

biodegradacion de TPH fueron mas elevadas (tabla 4.9).

Es interesante destacar que solamente dos bandas fueron coincidentes entre los
tratamientos 2M y 4M. Las bandas B2-11 y B2-20 fueron idénticas (co-migraban y tenian
la misma secuencia de gen 16STRNA) a B4-12 y B4-24 respectivamente. Ademas, estas
bandas de DGGE mostraron una dindmica similar en ambos tratamientos (fig. 4.20 y fig.
4.24-25) y presentaban los coeficientes de correlacién mdas negativos con el CP1 (CP1
loading de 0,909 y 0,961 respectivamente). Su dinamica (disminucidon de la intensidad
relativa) a lo largo de los 200 dias de incubacién podria explicar el incremento gradual
(positivo) acaecido en el CP1, en ambos tratamientos. Las bandas del tratamiento 2M con
las correlaciones mas elevadas para el CP2 fueron B2-3 y B2-16, mientras que en el
tratamiento 4M la banda B4-17 mostrd la correlacion mas negativa con el CP2. La banda
B4-3, la mas abundante en el periodo inicial (0-45 dias) en el tratamiento 4M, desaparecio
después de los 90 dias y no mostrd una elevada correlacion con ninguno de los dos CP. Sin
embargo, esta banda podria ser importante en la biodegradacion de HAPs de tres anillos,

cuya biodegradacion es la mas rapida en el periodo inicial.

4.2.7.2 Analisis filogenético y dinamica de las bandas de DGGE

Se cortaron las bandas visibles mas prominentes de los tratamientos de
bioestimulacion (2M y 4M) y se secuenciaron para determinar su afiliacion filogenética,
basada en un fragmento de 587 pb del gen 16S rRNA que engloba las regiones
hipervariables V3-V5. Las bandas pertenecientes al suelo no tratado no fueron cortadas,
debido a que se presentaban a bajas intensidades, pero se asignaron a bandas de igual
migracion de los tratamientos 2M y 4M (fig. 4.20 y tabla 4.10). La tabla 4.10 muestra las

secuencias con mayor similitud a las bandas cortadas de DGGE.
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Tabla 4.10. Simlitud filogenética y propiedades de las bandas cortadas de DGGE en los tratamientos de
bioestimulacion 2M y 4M.

Banda DGGE N°acceso. ACP loadings® Sim®  Organismo con mayor similitud (N° Grupo
CP1 CP2 (%) acceso Genbank) ﬁlogenéticob

Tratamiento 2M
B2-1 (135-200d) AY758563 0.490 0.248 98.4 Sphingomonas yanoikuyae Q1 (SY37525) a-Proteobacteria
B2-3  (90-200d) AY758564 0.390 0.826 97.7 Clon ambiental CFB (AY038771) CFB* group
B2-5 AY758565 -0.012 0.596 95.4 Cytophaga sp. MDA2507 (AY238333) CFB group
B2-7 AY758566 0.565 -0.458 96.7 No cultivable (AF465658) y-Proteobacteria
B2-8 (21-45d) AY758567 0.399 -0.297 98.5 Acidovorax sp. UFZ-B517 (AF235010) B-Proteobacteria
B2-9*¢ (21-90d) AY758568 -0.407 0.299 97.1 Xanthomonas axonopodis (AF442742) v-Proteobacteria
B2-11* (21-90d) AY758569 -0.909 0.337 96.7 Environmental clone (AJ318120) a-Proteobacteria
B2-12* (21-90d) AY758570 -0.477 0.643 98.4 Sphingomonas sp. CFO6 (SC52146) a-Proteobacteria
B2-13 AY758571 0.189 0.531 96.4 Sphingomonas sp. JS1 (SSP427917) a-Proteobacteria
B2-14* AY758572 0.189 0.531 98.6 Clon ambiental AP-16 (AY145553) a-Proteobacteria
B2-15* (45-200d) AYT758573 0.882 -0.186 94.5 Clon ambiental (AB074615) y-Proteobacteria
B2-16* (45-200d) AY758574 0.646 0.644 99.6 Clon ambiental (AB074615) v-Proteobacteria
B2-17* AY758575 -0.813 -0.064 99.8 Clon ambiental (AY133099) a-Proteobacteria
B2-18* AY758576 -0.058 -0.657 96.3 Sphingomonas sp.(X72723) a-Proteobacteria
B2-19 (90-200d) AY758577 0.630 -0.199 97.2 Clon ambiental C5-K12 (UBA421218) v-Proteobacteria
B2-20* (21-45d) AY758578 -0.961 0.100 99.8 Azospirillum (clon) GCPF30 (AY129799) a-Proteobacteria
B2-22 AY758579 -0.166 0.547 97.3 Roseomonas genomospecies (AY 150048) a-Proteobacteria
Tratamiento 4M
B4-3 (45d) AY758580 0,097 -0,278 100 Sphingomonas sp. S37 (AF367204) a-Proteobacteria
B4-4 AY758581 0,643 -0,538 94.7 Brevundimonas alba. H12C5 (AF296688) a-Proteobacteria
B4-5 AY758582 -0,675 0,337 99.4 Trojanella thessalonices (AF069496) a-Proteobacteria
B4-6 (21-45d) AY758583 0,565 -0,458 98.5 Agrobacterium tumefaciens (ATU295683) a-Proteobacteria
B4-7 (21d,90-200d)  AY758584 0,399 -0,297 97.5 Alcaligenes sp. (ASP16SRRN) B-Proteobacteria
B4-8* (21-45d) AY758585 -0,407 0,299 98.9 Xanthomonas sp. V4.BO.41 (AJ244722) v-Proteobacteria
B4-10 (45-135d) AY758586 0,342 -0,667 93.9 Clon ambiental JG34-KF-155 (AJ532712) v-Proteobacteria
B4-11* (21-45d) AY758587 -0,597 -0,559 99.8 Sphingomonas herbicidovorans (AB022428) a-Proteobacteria

99.2 Sphingomonas paucimobilis EPA505 (X94100)
B4-12* (21-45d) AY758588 -0,909 0,337 95.3 Sphingomonas adhaesiva (SA16SRD3) a-Proteobacteria

96.6 Clon ambiental (AJ318120)
B4-13 (45-90d) AY758589 0,435 0,003 92.7 Erythrobacter sp. (AB011075) a-Proteobacteria
B4-14* (135-200d) AY758590 0,263 -0,669 95.1 Xanthomonas sp. V4.BO.41 (AJ244722) v-Proteobacteria
B4-16 (90d) AY758591 0,189 0,531 100 Clon B-Proteobacteria (AY 162039) B-Proteobacteria

99.8 Achromobacter xylosoxidans (AF225979)
B4-17 (90-200d) AY758592 0,519 -0,787 95.0 Xanthomonas sp. V4.BO.41 (AJ244722) y-Proteobacteria
B4-20 (21-200d) AY758593 0,882 -0,186 98.8 Alcaligenes faecalis (BAC509012) B-Proteobacteria
B4-21 (90-135d) AY758594 0,646 0,644 96.3 Xanthomonas sp. V4.B0O.41 (AJ244722) y-Proteobacteria
B4-23 (135-200d) AY758595 0,630 -0,199 97.8 Sinorhizobium fredii USDA257 (AY260150) a-Proteobacteria
B4-24* (21-45d) AY758596 -0,961 0,100 99.8 Azospirillum clone GCPF30 (AY129799) a-Proteobacteria
B4-25 AY758597 0,514 -0,679 90.1 Erytrobacter sp. AS-45 (ESP391206) a-Proteobacteria
B4-27 AY758598 0,586 -0,666 93.2 Roseomonas genomospecies (AY 150050) a-Proteobacteria
B4-28 (135-200d) AY758599 -0,612 -0,340 96.6 Rhodococcus sp. RHA6 (RS16316) Gram + ricos en G+C
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(pag. anterior) " Se muestra el porcentaje de similitud (%) de la secuencia mas similar encontrada en el
Genbank. " El grupo filogenético se ha definido segun la secuencia mas préxima de Ribosomal Data Project
(Maidak et al., 2000). © Se muestra entre paréntesis los periodos de incubacion en que la intensidad relativa
fue superior al 5%. La intensidad relativa se calculd eliminando el ruido de fondo de la imagen digitalizada
de DGGE (fig. 4.20) con el software Quantity one version 4.4.1 (Biorad). ¢ CFB: grupo Cytophaga-
Flexibacter-Bacteroides. ©. Los loadings de ACP,son coeficientes de correlacion positivos o negativos de una
banda en particular (evolucién de su intensidad relativa de banda) con cada uno de los 2 componetes
principales (CP1 y CP2). Un coeficiente cercano a 1 (en valor absoluto) implica que los cambios en

intensidad de banda de dicha banda, estan relacionados con cambios en el componente principal.

La mayoria de secuencias mostraron una similitud superior al 95% con secuencias

existentes en el Genbank y RDP.

Teniendo en cuenta la asignacion de las bandas del suelo no tratado con bandas de
los tratamientos 2M y 4M, se determind que el suelo original contenia 5 bandas
pertenecientes a la subclase de las a-Proteobacterias (en los grupos de Sphingomonas,
Rizobium-Agrobacterium, y Azospirillum) y 8 a vy-Proteobacterias (grupo de las

Xanthomonas), segun la classificacion del RDP (Maidak et al., 2000).

Para el suelo bioestimulado sin nutrientes (2M) se cortaron 17 bandas de DGGE, de
las cuales un 53% pertenecieron a la subclase de las a-Proteobacterias (9 bandas), un 6% a
las B-Proteobacterias (1 banda), un 29% a las y-Proteobacterias (5 bandas) y un 12% (2
bandas) al grupo de las Cytophaga-Flavobacterium-Bacteroides (CFB) (tabla 4.10). Las
bandas pertenecientes al grupo de la CFB aparecieron a medio y largo plazo (45-200 dias).
No se encontrd ninguna secuencia perteneciente a los grupos de Rhodococcus y a

Mycobacterium a lo largo de los 200 dias de incubacion (fig. 4.23).

Para el suelo bioestimulado con adicion de nutrientes (4M), se cortaron 20 bandas
de DGGE, de las cuales un 55% fueron similares a la subclase de las a-Proteobacterias (11
bandas), un 15% a las B-Proteobacterias (3 bandas), un 25% a las y-Proteobacterias (5
bandas) y un 5% al grupo de las Gram positivas ricas en G+C (1 banda). A diferencia del
tratamiento 2M, no se encontraron secuencias pertenecientes al grupo delas CFB (fig.

423).
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4.2.7.2.1 Periodo inicial (0-90 dias) en el tratamiento 2M

Se encontraron 5 bandas dominantes (intensidad relativa superior al 5% ): B2-11,
B2-12, B2-20, B2-8 y B2-9. Tres de ellas (B2-11, B2-12 y B2-20) pertenecieron a la
subclase de las a-Proteobacterias. B2-11 y B2-12 pertenecian al grupo taxonomico de las
Sphingomonas y eran un 97% y un 98% similares a un clon ambiental perteneciente a una
comunidad microbiana de un biofiltro industrial degradador de gasolina (Friedrich et al.,
2002) y a Sphingomonas sp CFO6 degradadora de carbofurano (Feng ef al, 1997),
respectivamente. La banda B2-20 era idéntica en secuencia a una cepa de Azospirillum
detectada en una caverna pobre en nutrientes inorganicos (no publicado). El resto fueron la
B2-8, con un 98% de similitud con Acidovorax sp. UFZ-B517, una B-Proteobacteria
degradadora de clorobencenos y la banda B2-9, similar en un 97% a Xanthomonas
axonopodis, una y-Proteobacteria de interés agronomico (Cubero y Graham 2002). En el
periodo inicial de biodegradacién (0-45 dias) no se encontraron bandas pertenecientes al
grupo de las CFB (la banda B2-3 se detecto a partir del dia 45 pero a intensidades relativas

muy bajas) ni al grupo de la Gram positivas ricas en G+C.

Como se muestra en la figura 4.24, las bandas B2-11 y B2-20 fueron las mas
abundantes (aproximadamente un 10% de la intensidad relativa) en el dia 0, pero
disminuyeron levemente durante el transcurso de la incubacion. B2-12 y B2-9 fueron
incrementando desde el inicio del experimento y alcanzaron su maximo a los 21-45 dias
(9% y 15% de intensidad relativa respectivamente).

A B

20 20

—e— B29

o B2-1
—v— B2-12
15 1 —m— B2-20 159

Intensidad relativa (%)
Intensidad relativa (%)

Tiempo (dias) Tiempo (dias)

Fig. 4.24. Intensidad relativa de las bandas dominantes de DGGE en la bioestimulacion sin adicion de
nutrientes (2M). A) bandas dominantes en periodo inicial (0-45 dias). B) Bandas dominantes en el periodo
tardio (90-200 dias).
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Fig. 4.23. Arbol filogenético construido por Neighbor-Joining (apartado 3.14) a partir de una region 587 pb

que engloba las regiones hipervariables V3-V5, y que muestra las relaciones filogenéticas entre las
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secuencias de genes 16S rRNA que se han obtenido a partir de las bandas de DGGE cortadas en el
tratamiento 2M (B2-x) y 4M (B4-x) y secuencias disponibles en el GenBank y RDP. La distancia
filogenética entre secuencias se calculd con el algoritmo Jukes Cantor. Los valores de bootstrap superiores a
50%, obtenidos de un total de 1000 réplicas (bootstrap = 1000), se muestran en las ramas del arbol. El arbol

tiene como raiz a Aquifex pyrophilus.

4.2.7.2.2 . Periodo tardio (90-200 dias) en el tratamiento 2M

Se detectaron 5 bandas dominantes (>5% de intensidad relativa) principalmente
pertenecientes a la subclase de las y-Proteobacterias. Las bandas B2-15 y B2-16 fueron
similares en un 94,5% y un 99,6% respectivamente a clones ambientales pertenecientes al
grupo de Xanthomonas, mientras que B2-19 fue similar a otra y-Proteobacteria no
cultivable (Nakabachi ef al., 2003). Solamente una de las cinco bandas dominantes (B2-1)
pertenecio al grupo de las a-Proteobacterias, mostrando un 98% de similitud respecto a
Sphingomonas yanoikuyae, un degradador de HAPs (Wang y Lau 1996). Finalmente, B2-3
presentd un 97,7% de similitud con un miembro incultivable del grupo de las CFB
(O'Sullivan et al, 2002). No se encontraron secuencias pertenecientes a los [3-

Proteobacterias ni a las Gram positivas ricas en G+C.

Las bandas B2-16, B2-3 y B2-15 presentaron la mayor intensidad relativa al final
del experimento, con valores del 10-15% (fig. 4-20 y fig. 4.24). La intensidad relativa de la
banda B2-1 aument6 entre los dias 90 y 135, con una disminucion posterior hasta el final
del experimento. La banda B2-19 aumenté su intensidad entre los 45 y 90 dias de
incubacion para mantenerse constante (5-7%) hasta el final de la incubacion (fig. 4.20 y

4.24).

4.2.7.2.3 Periodo inicial (0-90 dias) en el tratamiento 4M

Se detectaron 9 bandas dominantes (>5% de intensidad relativa). Seis bandas
fueron similares a la subclase de las a-Proteobacterias, y de estas, 4 pertenecieron al grupo
de las Sphingomonas: B4-3 era un 100% similar a Sphingomonas sp S37, una cepa
degradadora de clorofenol (Godoy et al, 2003); B4-311 era un 99,8% similar a
Sphingomonas herbicidovorans 'y un 99,2% similar a Sphingomonas paucimobilis
EPAS505, una cepa aislada de un suelo contaminado con creosota y degradadora de HAPs

de 3 y 4 anillos (Mueller et al., 1990); B4-13 era un 92,7% similar a Erytrobacter sp; B4-6
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era un 98,5% similar a una cepa de Agrobacterium tumefaciens encontrada en un suelo
contaminado por radiontclidos (Selenska-Pobell ef al., 2001). Es importante destacar que
las bandas B4-12 (95,3 % similar a Sphingomonas adhaesiva) y B4-24 (100% similar a un
Azospirillum no cultivado) coincidieron con las bandas B2-11 y B4-24, en migracioén por
DGGE y en secuencia. Solamente se encontraron estas 4 bandas coincidentes entre los
tratamientos de bioestimulacion. Solamente una banda dominante fue similar a la subclase
de las B-Proteobacterias (98% de similitud con Alcaligenes faecalis, y a Achromobacter sp.
aislado de muestras clinicas (Coenye y Vandamme 2003)). Dos bandas de DGGE (B4-8 y
B4-10) fueron similares a la subclase de las y-Proteobacterias (B4-8 era un 98,9% similar a
Xanthomonas sp. y B4-10 era un 93,9% similar a un clon ambiental). No se detectaron
bacterias pertenecientes al grupo de las CFB ni a las Gram positivas ricas en G+C (tabla

4.10).

Como puede observarse en la figura 4.26, las bandas B4-24, B4-11 y B4-12 fueron
las mas abundantes en el dia 0 (con un 10-14% de intensidad relativa por banda), pero
disminuyeron después de 21 dias de incubacion. No obstante, B4-7 y B4-8 incrementaron
significativamente a los 21 dias de incubacion (alcanzando un 6 y 11 % de intensidad
relativa respectivamente), pero B4-8 disminuyd paulatinamente hasta el final del
experimento, y B4-7 se mantuvo con un 6-10% de intensidad relativa. Las bandas B4-3,
B4-13 y B4-10 aumentaron en intensidad tras 21 dias de incubacion, alcanzando su
maximo a los 45 dias (8-13% de intensidad relativa), disminuyendo rapidamente a partir de
entonces, con la excepcion de B4-10, que mostro una disminucion suave después de los 45
dias de incubacidn. Las bandas B4-6 y B4-20 incrementaron gradualmente su intensidad
relativa durante los primeros 45 dias, y se mantuvieron estables (8-10% de intensidad

relativa) hasta el final del experimento (fig. 4.20 y 4.25).

4.2.7.2.4 Periodo tardio (90-200 dias) en el tratamiento 4M

Se detectaron 9 bandas dominantes (>5% de intensidad relativa). Solamente una de
las bandas (B4-23) perteneci6 a la subclase de las a-Proteobacterias (B4-23 era un 97,8%
similar a Sinorhizobium fredii), no detectandose ninguna secuencia similar al grupo de las
Sphingomonas. Dos bandas de DGGE, B4-20 y B4-7, pertenecieron a la subclase de las -

Proteobacterias: B4-20 era un 98,8% similar a Achromobacter sp. y B4-7 era un 97,5%
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similar a Alcaligenes sp, un cepa degradadora de 3-clorobenzoato (Krooneman et al.,
1996). Cuatro de las bandas correspondieron a y-Proteobacterias, tres de las cuales, B4-14,
B4-17 y B4-21, mostraron un 95-96% de similitud respecto a una misma cepa de
Xanthomonas (Fritz, 2000), mientras que B4-10 era un 93,9% similar a un clon ambiental
de un suelo contaminado con restos de una mina de uranio (Selenska-Pobell ez al., 2001).
Una de las bandas (B4-28) mostré un 96,6% de similitud en secuencia respecto a una cepa
de Rhodococcus, género conocido por su capacidad degradadora de HAPs. No se encontrd

ninguna secuencia perteneciente al grupo de las CFB (fig. 4.20 y 4.25).
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Fig. 4.25. Intensidad relativa de las bandas dominantes de DGGE en la bioestimulacién con adicion de
nutrientes (4M). A) bandas dominantes en periodo inicial (0-45 dias). B) Bandas dominantes en el epriodo

tardio (90-200 dias).

Las bandas B4-23, B4-20, B4-17 y B4-14 fueron las mas abundantes (9-14%
intensidad relativa por banda). B4-20 increment6 de forma notable entre los 45 y 90 dias y
se mantuvo estable o incrementando levemente (8-10% intensidad relativa) hasta el final

del experimento. La banda B4-28 incrementd en los primeros 45 dias y después mantuvo
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un incremento gradual hasta el final con valores de 8-10% de intensidad relativa. B4-17
aumento su intensidad de forma notable en el periodo 45-90 dias y se mantuvo estable (8-
10% de intensidad relativa) hasta el final de la incubacién. La bandas B4-23 y B4-14
aumentaron drasticamente a largo plazo (135-200 dias) hasta alcanzar intensidades
relativas del 8-10%. La banda perteneciente al género Azospirillum (B2-20) disminuy6 de
forma notable los primeros 90 dias (del 14% al 5%) y se mantuvo estable (4-5% de
intensidad relativa) hasta el final (fig. 4.20 y 4.25).

4.2.7.2.5 Grupos filogenéticos durante la biorremediacion

Las bandas de DGGE cortadas y secuenciadas en los tratamientos 2M (17 bandas) y
4M (20 bandas) representaban el 73-84 % y el 81-90% de la intensidad total (sumatorio de
las intensidades relativas) de cada carril (0-200 dias) respectivamente. Por ello, teniendo en
cuenta la elevada representatividad de las bandas cortadas en cada tratamiento y para
cualquier periodo de incubacion, se analizo la representatividad de los grupos filogenéticos
principales (a-, -, y-Proteobacteria, CFB y Gram positivos ricos en G+C) para los
tratamientos 2M y 4M y a lo largo de los 200 dias de incubacion, correlacionandose con el

proceso de biodegradacion.

Como puede observarse en la figura 4.26, inicialmente, cuando las tasas de
biodegradacion eran mas elevadas (tabla 4.10), la subclase de las a-Proteobacterias era el
grupo dominante en ambos tratamientos, pero a lo largo de los primeros 90 dias disminuy6
notablemente de forma paralela a la disminucion de TPH observada (fig. 4.9) (1*=0,93 y
0,78 en los tratamientos 2M y 4M respectivamente). Por otro lado, la subclase de las y-
Proteobacterias, dominada por el grupo de las Xanthomonas, incrementd su intensidad
relativa conforme la concentracién de TPH disminuia (correlacion inversa, r2=0,92 y 0,79
en los tratamientos 2M y 4M respectivamente). En el tratamiento 4M, durante el periodo
90-200 dias, las a-Proteobacterias y y-Proteobacterias coexistieron en el periodo tardio
(90-200 dias) con unas intensidades relativas similares (35-40% intensidad relativa),
mientras que en la bioestimulacién sin nutrientes (2M), coexistieron con intensidades
similares en el periodo 45-135 dias (37-46% de intensidad relativo por grupo filogenético).
En el periodo 135-200 dias, en el tratamiento 2M, las y-Proteobacterias incrementaron

hasta alcanzar un 50% de la intensidad relativa mientras que las a-Proteobacterias
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disminuyeron hasta representar un 25% de la intensidad relativa total (fig. 4.26). El grupo
de las CFB solamente fue detectado en el tratamiento 2M. Este grupo aumento su
intensidad relativa, de forma gradual, después de 45 dias de incubacion, cuando las tasas
de biodegradacion de TPH y HAPs disminuyeron, alcanzando su méximo a los 200 dias
(22% intensidad relativa). La evolucion de la intensidad relativa del grupo CFB, a lo largo
de los 200 dias de incubacion, mostrdé un comportamiento inverso a la concentracion de los
TPH (r*=0,67). Por otro lado, la subclase de las B-Proteobacterias (representado basicamete
por el grupo filogenético de Bordetella-Alcaligenes segun el RDP) y el grupo de las Gram
positivas ricas en G+C no fueron detectados en el tratamiento 2M, mientras que en el
tratamiento 4M aumentaron su representacion gradualmente durante los 200 dias de
incubacion, de forma inversa a la evolucion de la concentracion de TPH (r2=O,85 y r2=O,50

para las B-Proteobacterias y Gram positivas ricas en G+C respectivamente).

Intensidad relativa

Intensidad relativa

Fig. 4.26. Distribucion relativa de los grupos filogenéticos principales durante el experimento de

biorremediaciéon en microcosmos. A) Bioestimulacion sin adicion de nutrientes (2M). B) Bioestimulacion
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con adicion de nutrientes (4M). @, a-Proteobateria; O, B-Proteobacteria; ¥, y-Proteobacteria; vV, CFB; H,

Gram positivos ricos en G+C.

En resumen, en el dia 0 la subclase de las a-Proteobacterias (78%) era el grupo
dominante en el suelo contaminado, seguido por las y-Proteobacterias (16%), mientras que
otros grupos eran poco frecuentes o no detectados. Durante el proceso de biodegradacion,
la poblacién microbiana cambié de forma muy significativa, y tras 200 dias, en la
bioestimulacion sin adicion de nutrientes (2M), domin6é la poblacion de las vy-
Proteobacterias (50% intensidad relativa), seguida de las a-Proteobacterias y el grupo CFB
(22%). En la bioestimulacion con nutrientes (4M) dominaron las a- y y-Proteobacterias (36
% intensidad relativa en ambos grupos), seguidos del grupo de las B-Proteobacterias (19%

de intensidad relativa) y las Gram positivas ricas en G+C (8% de intensidad relativa).

Para determinar si existia alguna relacion entre las dindmicas de los diferentes
grupos filogenéticos observados respecto a las cinéticas de biodegradacion de los HAPs
estudiados (3 y 4 anillos), se llevd a cabo un andlisis de correlacion lineal entre la
intensidad de los grupos filogenéticos y las concentraciones de los diferentes HAPs diana.
Se pudo determinar que en la bioestimulacion sin nutrientes (tratamiento 2M) el grupo
CFB mostr6 la mayor correlaciéon (inversa) con las concentraciones de pireno,
benzo(a)antraceno y criseno (r’=0,81-0,85), mientras que el grupo de las a-Proteobacterias
y v-Proteobacterias mostraron correlaciones positivas e inversas respectivamente con el
fluoranteno (1°=0,92 y 0,94 respectivamente), fenantreno (r’=0,76 ambos grupos) y el
antraceno (r°=0,84 ambos grupos). La subclase de las p-Proteobacterias no mostré buenas
correlaciones con los HAPs diana (r2=0-0,4). Sin embargo, en la bioestimulaciéon con
nutrientes (tratamiento 4M), las o y B-Proteobacterias mostraron las correlaciones positivas
y negativas mas elevadas, respectivamente, respecto al fluoranteno y pireno (r*=0,83-0,89).
Asimismo, las [-Proteobacterias mostraron la mejor correlaciéon (inversa) con las
concentraciones de fenantreno, antraceno, benzo(a)antraceno y criseno (r°=0,84-0,92). La
subclase de las y-Proteobacterias exhibid las correlaciones mas bajas para concentraciones

de HAPs diana en el tratamiento 4M.

Por lo tanto, la existencia de diferentes correlaciones entre los mismos grupos

filogenéticos con la evolucién de los TPH y los HAPs en los tratamientos 2M y 4M, la
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falta de bandas coincidentes (coinciden 2 bandas para cada tratamiento) en los perfiles de
DGGE vy la diferenciacion clara de la estructura de las poblaciones de ambos tratamientos
analizado por ACP, indicaria la existencia de poblaciones microbianas diferentes y

,ademas, con actividades distintas.

4.2.7.3 Analisis por DGGE del efecto de la inoculacion del consorcio AM en la poblacion

microbiana del suelo

La inoculacién del suelo con biomasa del consorcio AM, especializado en la
degradacion de HAPs de tres y cuatro anillos (tratamiento 6M), no mejoro la capacidad
degradadora del suelo respecto a los TPH y HAPs diana (Tabla 4.8 y 4.9) en comparacion
con los tratamientos 4M y 2M. Ademads, las poblaciones microbianas heterotrofas y
degradadoras de HAPs no incrementaron (respecto al tratamiento 4M), aunque el suelo
habia sido inoculado en cinco ocasiones con 10° NMP g suelo durante los 200 dias del

proceso de biorremediacion.

Para determinar si la inoculacién periodica del suelo bioestimulado con adicion de
nutrientes, con el consorcio AM, habia modificado la estructura de la comunidad del suelo,
se llevdo a cabo un estudio por DGGE de los perfiles de genes 16S rRNA de los
tratamientos 6M (bioestimulacién con nutrientes y bioaumento) comparados con el
tratamiento 4M (bioestimulacién con nutrientes) y el 1M (suelo no tratado) a lo largo del
periodo de incubacion de 200 dias. Se calcularon indices de similitud entre perfiles de
DGGE, basados en el coeficiente de correlacion de Pearson, obteniéndose una matriz de
distancias, a partir de la cual se obtuvo el arbol de similitudes mediante un analisis de
cluster. El coeficiente de correlacién de Pearson es un indice de similitud objetivo que
tiene en cuenta la presencia/ausencia de la banda, asi como su intensidad relativa y que se
puede utilizar para analizar datos resultantes de DGGE (Boon et al., 2002). En la figura
4.27 pueden observarse los perfiles de DGGE obtenidos y la relacién de similitud entre los
tratamientos 1M, 4M y 6M a lo largo de los 200 dias de incubacion. Al principio del
experimento (21-45 dias) los perfiles obtenidos en la bioestimulaciéon (4M) y en el
bioaumento (6M) fueron muy similares, formando 2 agrupaciones (clusters) a los 21 y 45
dias, cada uno de los cuales incluia dos tratamientos. Ninguna banda del in6culo AM pudo
ser detectada en el suelo inoculado durante los 200 dias del experimento, con la excepcidon

de una de ellas detectada en el dia 90 (fig. 4.27).
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Teniendo en cuenta, que se llevaron a cabo 5 inoculaciones durante los 200 dias
(dias 14, 26, 57, 120 y 165), con biomasa necesaria para llegar a una poblaciéon de 10°
NMP g de suelo en cada adicion, este resultado implicaria que el indculo AM no compite
de forma satisfactoria con la comunidad microbiana indigena del suelo en el periodo inicial
(0-45 dias) de biodegradacion HAPs. Sin embargo, a los 200 dias de incubacion los
perfiles de los tratamientos 4M y 6M si que presentaron mas diferencias entre si que en las
fases iniciales del proceso de biorremediacion. Por lo tanto, parece ser que en el periodo
inicial (0-45 dias), cuado el proceso de biodegradacion era dominante, la inoculacion de
una poblacion exdgena no afectd a la distribucidon de la poblacidn microbiana indigena,
mientras que en el periodo tardio (90-200 dias), cuando la biodegradacion de TPH y HAPs
era mucho mas lenta, la inoculacién del consorcio AM podria haber provocado ligeros

cambios en la distribucién de la poblacidon (fig. 4.27).
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Fig. 4.27. Dendograma de similitud de perfiles de DGGE obtenidos en los tratamientos 1M, 4M y 6M
durante 200 dias de incubacion. Dendograma construido mediante el método “unweighted pair group” a
partir de una matriz de distancias del coeficiente de correlacion de Pearson. Suelo no tratado (1M),
bioestimulacién con adicion de nutrientes (4M), bioestimulacion + bioaumento (6M), y suelo no tratado
(1M). El segmento presente en el carril del inoculo representa a las bandas principales que no se observan en

los suelos inoculados. La flecha indica la Ginica banda del indculo detectable en los suelos inoculados.
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4.2.8 Estudio ecotoxicoldgico del proceso de biorremediacion

Se estudio la toxicidad aguda y la genotoxicidad potencial a lo largo del proceso de
biorremediacion. Para ello se eligieron los tratamientos 1M, 2M y 4M, ya que
representaban los tres tipos diferentes de comportamientos observados, tanto a nivel de la
biodegradacion de TPH y HAPs, como de la estructura y dindmica de poblaciones
microbianas. La toxicidad aguda se estudié mediante ensayos de Microtox® (Vibrio fisheri)
en lixiviados de suelo y ensayos de letalidad y reproduccién en anélidos (Eisenia foetida)),
mientras que la genotoxicidad potencial del suelo se determind mediante FETAX (Frog
Embryo Teratogenesis Assay-Xenopus) en lixiviados del suelo y mediante microscopia de
fuerzas atomicas (AFM), estudiando el efecto de extractos organicos del suelo (TPH)

frente a DNA lineal y circular.

4.2.8.1 Toxicidad aguda

4.2.8.1.1 Microtox® de lixiviados

El lixiviado del suelo, analizado por Microtox®, presento una ECs inicial del 20%
(20g de suelo en 100 ml" lixiviado), que se mantuvo constante en el suelo no tratado a lo

largo de los 200 dias de incubacion (fig. 4.28).
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Fig. 4.28 (pag anterior) Evolucion de la toxicidad (ECsg) de lixiviados de suelo en microcosmos, analizada
por Microtox ® a lo largo de los 200 dias de incubacion. Suelo no tratado (®); Suelo bioestimulado con
adicion de nutrientes (V¥); Suelo bioestimulado sin adicion de nutrientes (O). Las barras en cada punto

representan la desviacion estandar (n=3).

Sin embargo, en los tratamientos de bioestimulacion (2ZM y 4M) la toxicidad
disminuy6 de forma significativa (P<0,05), al aumentar 3-3,5 veces la ECsy durante los
primeros 45 dias (ECso de 63% y 70% en los tratamientos 4M y 2M respectivamente).
Durante el periodo 90-200 dias la toxicidad disminuy6 ligeramente respecto al dia 45,
alcanzandose una ECsy de 76-80% en ambos tratamientos de bioestimulacion (fig. 4.28).
No se observaron diferencias significativas (P>0,05) en los valores de ECs, obtenidos en
los tratamientos 2M y 4M al final del experimento. Sin embargo, en el dia 90 de
incubacion, la toxicidad del lixiviado observada en el tratamiento de bioestimulacion con
nutrientes (4M) era superior (P<0,05) que en la bioestimulacién sin adicién de nutrientes
(2M). Es importante destacar la correlacion lineal que existié entre la disminucion de la
concentracién de TPH y la ECsy observada en los lixiviados (1*=0,96-0,97) en ambos

tratamientos de bioestimulacidn.

4.2.8.1.2 Ensayo de letalidad y reproduccidn de Eisenia foetida

Aunque la toxicidad de lixiviados del suelo, analizada por Microtox® (Vibrio
fisheri), disminuy6 a lo largo del proceso de biorremediacion, no ocurrid lo mismo con el
ensayo de letalidad y reproduccion de oligoquetos realizado con Eisenia foetioda. Como
puede observarse en la tabla 4.11, el suelo contaminado con creosota era letal para toda la
poblacion de Eisenia foetida durante todo el proceso de biorremediacion. Incluso la
dilucion del suelo en proporcion 1:1 p/p, utilizando un suelo control no contaminado y no

letal (tabla 4.11), mantenia la letalidad del suelo.

Ademas, se comprobod que la concentracion de nutrientes (KNO; y KH;POy)
utilizadas para la bioestimulacion con nutrientes (tratamiento 4M) también era letal para
Eisenia foetida, en el suelo control no contaminado. No obstante, se comprobd que la
toxicidad del suelo boestimulado sin adicién de nutrientes (tratamiento 2M) también era
letal para la poblacion de Eisenia foetida. La escasa supervivencia observada en el suelo

contaminado (5% en 1M a los 200 dias y 10% en 4M 200 dias) no presentd descendencia.
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Tabla 4.11. Ensayo de toxicidad aguda (letalidad) y reproduccién en oligoquetos
(Eisenia foetida).

Tratamiento Mortalidad (%)  Mortalidad (%) Descendencia
(suelo 1) (suelo 1:1) (individuos)

Suelo control 10 10 120
Suelo control + Nutrientes' 100 100 ND

1M 0d 100 100 ND

1M 200d 100 95 0

4M 21d 100 100 ND

4M 90d 100 100 ND

4M 200d 100 90 0

2M 200d 100 100 ND

I Se afiadieron KNO; y K,HPO, como nutrientes a la misma concentracion que la utilizada en el
tratamiento 4M.

4.2.8.2 Genotoxicidad potencial

4.2.8.2.1 Ensayo FETAX

Los ensayos de genotoxicidad realizados con embriones de Xenpus laevis en
lixiviados de suelo se realizaron con el suelo no tratado (1M) y el suelo bioestimulado con
nutrientes (4M) (tabla 4.12). No se pudo llevar a cabo con el tratamiento 2M, por falta de

muestra de suelo.

El lixiviado del suelo bioestimulado presentd, al final del experimento, una
letalidad similar a la del suelo no tratado (LDsy>50% de concentracion de suelo), mientras
que a los 90 dias, el tratamiento 4M incrementd su toxicidad con una LDsy entre 20% y
50% . Los embriones supervivientes no mostraron diferencias significativas (P>0,05) en la
longitud (mm) entre tratamientos (1M y 4M), ni tampoco en comparacion al suelo control
y solucion FETAX. En ambos tratamientos, la proporciéon de embriones vivos con
malformaciones incrementd al aumentar la concentracion del suelo contaminado (tabla
4.12), alcanzandose valores de un 60-80% de embriones vivos malformados. La mayor
parte de las malformaciones en el suelo no tratado fueron en el intestino, la notocorda y en
los ojos, mientras que en el suelo bioestimulado con nutrientes (4M), las malformaciones

fueron mayoritariamente a nivel del intestino.
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Tabla 4.12. Resultados del ensayo FETAX realizado con con lixiviados de suelo no tratado y

bioestimulado con nutrientes (4M).

Tratamiento Mortalidad Longitud vivos Malformados Malformacion
(%0) (mm) (%0)

C+ (1:10) 100 ND' ND ND

C+(1:5) 100 ND ND ND

C+(1:2) 92 ND 100 Intestino

Sol. FETAX’ 0 10,13 +£0,42 21,15 Intestino

Suelo control 10 10,00 + 0,43 39,13 Intestino

1M 200d (1:10) 18 9,34+ 0,72 48,8 Intestino

1M 200d (1:5) 32 8,01 £1,42 79,4 Intestino, notocorda, ojos

1M 200d (1:2) 38 9,03 + 0,47 61,3 Intestino, notocorda

4M 200d (1:10) 20 9,70 £ 0,48 45,0 Intestino

4M 200d (1:5) 36 9,79 £ 0,44 31,2 Intestino

4M 200d (1:2) 35 9,34 £ 0,40 81,0 Intestino

4M 90d (1:10) 20 9,95 + 0,50 40,0 Intestino

4M 90d (1:5) 22 9,85 +0,46 38,5 Intestino

4M 90d (1:2) 68 9,62 +0,71 62,5 Intestino

'ND: No determinado por falta de individuos supervivientes. °. C+: 6-aminonicotinamida. (1:x) factor de
dilucié x aplicado a una muestra o al suelo. *Sol. FETAX; solucién FETAX utilizada para el crecimiento de
embriones de Xenopus laevis y para conseguir los lixiviados del suelo.

4.2.8.2.2 Estudio del Efecto del extracto TPH al DNA por AFM

Para determinar el efecto potencial que producen los TPH del suelo contaminado en
el DNA, se analizo el efecto de diferentes concentraciones de TPH en tampon Hepes-
DMSO (4% de DMSO) frente a DNA lineal (600 pb) y circular (pBR322). Es importante
resaltar que no se pudieron utilizar elevadas concentraciones de DMSO (100%) que
habrian solubilizado por completo los TPH, debido a que en estas condiciones el DNA no

se adsorbia a la mica y, por lo tanto, no se podia visualizar por AFM.

Como puede verse en la figura 4.19, en el DNA circular no se observaron,
comparativamente, modificaciones apreciables en su estructura, en ninguna de las
concentraciones de TPH ensayadas en el suelo no tratado (fig. 4.29A) y en el suelo
bioestimulado con nutrientes (fig. 4.29B). Sin embargo, con el DNA lineal si se observaron

diferencias entre el suelo no tratado (fig. 4.29C) y el bioestimulado (fig. 4.29D).
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DNA circular DNA lineal

Fig. 4.29. Microfotografias de AFM de DNA circular (A y B) y DNA linear (C y D) incubado con
diferentes concentraciones de TPH (diluciones 102-10” equivalen a 20mg-20 pg suelo ml™). Suelo
no tratado (A y C) y suelo bioestimulado sin nutrientes (B y D) al final del proceso de

biorremediacion (200 dias).
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Concretamente en la dilucién mayor (1:10%), equivalente a los TPH de 20 pg de
suelo, el DNA con el extracto del suelo no tratado se observaron modificaciones y fondos
de degradacion, mientras que el DNA con extracto TPH del suelo bioestimulado, no
presenta alteraciones en su estructura y no se observaron fondos de degradacion. A una
concentracién de TPH equivalente a 200 pg de suelo ml” se observaron diferencias muy
destacables en el comportamiento de los extractos de los suelos, ya que el DNA fue
completamente degradado por extractos del suelo no tratado (fig. 4.29 C, 1: 10%), mientras
que el DNA aun mantenia una buena estructura con el extracto del suelo bioestimulado.
Fueron necesarios 100 veces mas de extracto de suelo bioestimulado (2 mg de suelo) para
ver una transformacion parcial y un fondo de degradacion de DNA lineal (fig. 4.29D 1:10°%)

equivalente al observado en el suelo no tratado (fig. 4.29 C, 1: 10°).
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5 DISCUSION

En este capitulo se ha estudiado la aplicabilidad y los procesos fisicoquimicos,
bioldgicos y ecotoxicologicos que se presentan durante los procesos de biodegradacion en
los ensayos de tratabilidad, a escala de laboratorio, de un suelo contaminado con creosota

originario de una planta de creosotado con més de 30 afios de funcionamiento.

5.1 CARACTERISTICAS INICIALES DEL SUELO

La elevada concentracion inicial de TPH (8200mg TPH kg' suelo), una
composicion de TPH enriquecida en HAPs de tres y cuatro anillos (tabla 4.7, fig. 4.4) y
una granulometria franco-arcillosa conferian al suelo caracteristicas recalcitrantes y de
interés ecotoxicoldgico. La elevada proporcion de la poblacion microbiana degradadora de
HAPs encontrada en el suelo original (tabla 4.6), una elevada produccion de CO, durante
los ensayos respirométricos (fig. 4.5), el aumento en la proporcion de degradadores de
HAPs tanto en las respirometrias como en los microcosmos (fig. 4.6 y 4.18) y la ausencia
de fase de latencia en la cinética de degradacion de los TPH (fig. 4.9) revelaban la
presencia de una poblacidn microbiana indigena preadaptada, degradadora de HAPs, y

metabdlicamente activable.

5.2 EFECTO DE LOS DIFERENTES TRATAMIENTOS EN LA DEGRADACION
DE HAPS

Las cinéticas de degradacion de TPH mostraron un patron bifasico (k; y k;), con
cinéticas de eliminacion de primer orden en todos los tratamientos de biorremediacion
(tabla 4.9). Este comportamiento podria ser debido a diversos factores, como son: la
disminucién en la biodisponibilidad de los HAPs (Ressler et al., 1999; Alexander 2000), la
acumulacién de metabolitos de HAPs toxicos (Casellas et al., 1997; Kazunga y Aitken
2000; Kazunga et al., 2001), o el enriquecimiento de compuestos mas recalcitrantes
(Sabaté ef al., 2004) y también a un cambio en las poblaciones microbianas (Friedrich et

al., 2000; Frontera et al., 2002; Massol et al., 1997; Roling Wilfred ez al., 2004).

Para determinar si la biodisponibilidad era un factor limitante a lo largo del proceso

de biodegradacion, el Dr. J. Sabaté del grupo de investigacion disefié un protocolo basado
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en extracciones suaves de los TPH con B-ciclodextrinas, para determinar la fraccion HAP

desadsorbible del suelo y por lo tanto biodisponible (Sabaté et al., sometido). Los HAPs,

pueden penetrar en las cavidades que incluyen las ciclodextrinas, reduciendo su

concentracion en la fase acuosa y, por lo tanto, acelerando el proceso de desadsorcion. Por

ello, la cantidad de HAPs extraibles mediante las ciclodextrinas se corresponde a la

fraccion desabsorbible y se puede considerar como fraccion biodisponible.

Tabla 4.13. Concentraciones de HAPs de 3 y 4 anillos, experimentales y teoricas calculadas a

partir de la fraccion desadsorbible determinada mediante extraccion suave con B-ciclodextrinas

(Sabaté ef al., sometido).

Conc. inicial % Desabsorvible Conc. 200d Conc observada
(mg kg'1 suelo) 0 dias 200 dias tedrica’ (mg kg'1 suelo)
FE! 1M 496124 98.4+0.7 98.6+0.2 7.1 510+£23
2M 56.0+£7.8 7.0 16+0.7
4M 57.8+£5.2 7.8 19+0.9
Al M 114+15 95.3+0.8 93.2+1.6 5.8 85+6
2M 50.4+3.0 6.7 14+0.1
IM 65.5+1.2 5.5 16+0.8
FLNT! 1M 693448 94.9+3.8 95.843.1 30.8 728+38
2M 35.7+£6.5 35.2 55+6
IM 47.8+5.1 29.3 56+1
PIR! 1M 387430 87.8+1.1 88.6+3.1 45.9 40319
2M 36.3+£6.7 33.6 53+4
4M 47.8+5.1 21.9 4242
B@A' 1M 108+10 89.843.2  89.7+2.0 11.8 11543
2M 68.4+9.0 10.2 3244
IM 73.0+4.1 17.7 66+2
CRI! 1M 144410 83.844.4 82.543.4 26.8 15348
2M 65.4+9.0 20.1 5847
IM 86.3+4.2 12.8 9445
B(a)P1 1M 21+£2 0 0 21.2 21.242
2M 0 0 21.2 19.3+1
aM 0 0 21.2 19.9+2

' FE, fenantreno; A, antraceno; FLNT, fluoranteno; PIR, pireno; B(a)A, benzo(a)antraceno; CRI, criseno;

B(a)P, benzo(a)pireno. “Concentracion final tedrica, calculada a partir del porcentaje (%) desadsorbible en la

concentracion final experimental.
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Como puede observarse en la tabla 4.13, los HAPs de 3 y 4 anillos presentaron una
biodisponibilidad elevada (95-98% y 83-94% respectivamente) al inicio del experimento
que fue disminuyendo a lo largo del proceso de biorremediacion (tabla 4.13). El
benzo(a)pireno no fue desadsorbible mediante ciclodextrinas y tampoco fue degradado en
los tratamientos de bioestimulacidon. Por lo tanto, la disminucién de la biodisponibilidad
podria ser una de las causas de las cinéticas bifasicas de degradacion de TPH y HAPs. No
obstante, la biodisponibilidad no es la unica causa, ya que el benzo(a)antraceno y criseno
eran bastante biodisponibles (73% y 86% respectivamente) al final del experimento, con
concentraciones aun elevadas (66 y 94 mg kg™) y estables desde los 90 dias de incubacion,
indicando que el proceso de biodegradacion se habia detenido (k, proximas a cero (tabla

4.9)).

La acumulacion de metabolitos resultantes de la oxidaciéon de HAPs puede reducir
la viabilidad de algunos degradadores de HAPs y, ademas, puede inhibir la degradacién de
HAPs (Casellas ef al, 1997, Kazunga y Aitken 2000; Kazunga ef al., 2001): En este
estudio, ésta no pudo ser la causa, ya que aunque inicialmente se detectara la presencia de
varios productos oxidados, fueron degradados a lo largo de los 200 dias del proceso de
biorremediacion (fig. 4.14 y 4.15). La disminucidn de la fraccion polar coincidié con una
reduccién de la toxicidad (3-4 veces) de los lixiviados del suelo, determinado por
Microtox™ (fig. 4.28). Asimismo el ensayo FETAX con lixiviados del suelo mostrd que el
proceso de bioestimulacion implico la eliminacidén de la teratogenia en ojos y notocorda,
pero no en el intestino, sin embargo, no se encontraron diferencias en la mortalidad (LDs)
de embriones expuestos a diferentes concentraciones de lixiviado. Es importante destacar
que en el lixiviado no fueron detectados HAPs parentales (limite de deteccion 0,5 mg HAP
kg suelo), mientras que estaban presentes los compuestos mas polares (més solubles en

agua).

Teniendo en cuenta que el suelo original presentaba un contenido muy bajo en
agua (1,6% p/p) y que no existid una disminucidn de la concentracion de TPH en el suelo
no tratado durante el experimento en microcosmos, se puede afirmar que el contenido en
agua, la aireacion y la existencia de una poblacion microbiana degradadora y

metabdlicamente activable han sido los factores clave para la biorremediacion del suelo.
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Todos los tratamientos de bioestimulacién con adicion de nutrientes (nutrientes,
nutrientes con biotensioactivo, nutrientes y bioaumento, nutrientes y octoato de hierro) no
han mostrado diferencias significativas (P>0,05) entre ellos, y tampoco han mejorado el
proceso de biorremediacidn respecto a la bioestimulacion sin adicion de nutrientes Las
cantidades de nutrientes afiadidas en estos tratamientos fueron establecidas con el objetivo
de alcanzar una proporcion molar de 300C:10N:1P respecto el COT, muy parecida a la
proporcioén 250C:10N definida por Atagana et al., (2004) para un suelo contaminado por
creosota. La cantidad requerida de N y P fue repartida en tres adiciones para evitar una
inhibicion en la biodegradacion causada por cambios osmoticos bruscos (Walworth et al.,
1997; Walworth y Reynolds 1995). No obstante, las proporciones molares de C:N:P,
descritas en la bibliografia, respecto al contenido de carbono a degradar son muy variadas.
La EPA recomienda utilizar proporciones C:N de 100:10 a 1000:10 para la biodegradacion
de suelos contaminados por hidrocarburos (U.S. EPA, 1996) y de hecho la mayor parte de
las proporciones optimas de C:N que se describen en la bibliografia oscilan dentro de este
rango (Bossert y Bartha, 1984; Oudot y Dutrieux, 1989; Huesemann, 1994; Alexander,
1999; Atagana ef al., 2003). Se han descrito proporciones C:N de 600:10 (Dibble y Bartha,
1979), de 500:10 (Zhou y Carwford, 1995) respecto al COT a degradar. Aunque en general
la adicion de fuentes inorgdnicas de N y P al suelo es beneficiosa para los procesos de
biodegradacion, existen estudios que han descrito efectos inhibitorios. Morgan y
Watkinson (1992) encontraron una inhibicién de la mineralizacién de fenantreno al afiadir
nitrogeno inorganico. Asimismo, se ha descrito que el uso excesivo de nutrientes
inorganicos también puede inhibir los procesos de biodegradacion (Genouw et al., 1994;

Zhou y Crawford, 1995; Margesin y Schinner, 1997).

Como puede observarse en la fig. 4.10 y en la tabla 4.9, los tratamientos con
nutrientes implicaron tasas de biodegradacion a largo plazo (k;) cercanas a cero en la
biodegradacién de benzo(a)antraceno y criseno, mientras que en la bioestimulacién sin
adicion de nutrientes las tasas finales de biodegradacion (k;) fueron mas elevadas
indicando que continuaba el proceso de biodegradacion de estos compuestos. Estos
resultados sugieren la existencia de un efecto negativo en la adicion de nutrientes para la
biodegradacion de HAPs en el periodo tardio. En realidad, los nutrientes afiadidos no

fueron utilizados y se acumularon en el suelo a lo largo del proceso de biorremediacion

282



Discusion

(fig. 4.17), alcanzandose conductividades superiores a 1500 uS cm™ y concentraciones de
NOs™ superiores a 8000 mg NOs kg™ suelo (la conductividad inicial del suelo era de 228 uS
cm” con 17 mg NO;™ kg™ suelo). La presencia de un exceso de nutrientes podria haber
inhibido la biodegradacion de los HAPs de elevado peso molecular. La inhibicion de la
biodegradacion en suelos contaminados, debido a la salinidad, también ha sido descrita en
otros trabajos: Rhykerd et al. (1995) observaron una disminucion en la biodegradacion de
aceite de motor en un suelo contaminado, debido a un incremento en la salinidad
producido por NaCl, mientras que Braddock et al. (1997) atribuyeron a la salinidad,
causada por el exceso de nutrientes, la causa principal de la disminucién de la actividad

microbiana en un suelo contaminado por hidrocarburos.

En un estudio reciente, Roling ef al. (2002), sugirieron que la adicidn de nutrientes
inorganicos podria implicar diferencias en las tasas de biodegradacion y variaciones en las
poblaciones microbianas. En el presente trabajo los cambios diferenciales observados en
las poblaciones microbianas debido a las distintas concentraciones de nutrientes podrian
explicar las diferentes capacidades degradadoras observadas entre los tratamientos de

bioestimulacion con y sin la adicidon de nutrientes.

Al final del proceso de biorremediacion, las concentraciones alcanzadas de HAPs
residuales de 3 y 4 anillos fueron inferiores a los NGR definidos en el Real Decreto
9/2005, excepto para el benzo(a)antraceno (NGR=20 mg kg™’ suelo) que disminuy6 hasta
concentraciones de 32 mg kg' y 65 mg kg' en los tratamientos 2M y 4M-7M
respectivamente, y el benzo(a)pireno (NGR= 2 mg kg-1) que no fue degradado y se
mantuvo en 21 mg kg suelo. Sin embargo en el tratamiento 2M, Gnicamente eran
desadsorbibles 22 mg de benzo(a)antraceno kg' suelo (tabla 4.13) y la cinética de
biodegradacién estimada matematicamente indicaba que solamente se podian biodegradar
4 mg kg™ adicionales (fig. 4.11), por lo que dificilmente se puede esperar que se alcancen
concentraciones inferiores a los NGR. No obstante, las concentraciones desadsorbibles (de
interés ecotoxicologico) de benzo(a)antraceno y de benzo(a)pireno (fig. 4.13), en el
tratamiento 2M, cumplen con los NGR (tabla 4.7). Los TPH fueron degradados en un 79%
en el tratamiento 2M hasta alcanzar una concentracién final de 1677 + 92 mg kg™ por
debajo de los 2000 mg kg™ de la normativa holandesa (tabla 4.7) y aun por encima de los

50 mg TPH kg™ definidos en el Real Decreto 9/2005. Los tratamientos de bioestimulacion
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con nutrientes (4M-7M) alcanzaron niveles de TPH superiores (2080-2200 mg TPH kg™) a
los definidos en la normativa holandesa. Estos resultados cuestionan los NGR establecidos
en el Real Decreto 9/2005, ya que se deberia comprobar que los contaminantes en el suelo

sean desabsorbibles para poder definir realmente unas concentraciones de riesgo.

Discriminacioén isotdpica de HAPs

En los estudios hidrogeoldgicos se utiliza la discriminacién o fraccionamiento
1sotdpico de hidrocarburos para demostrar, de forma indirecta, la existencia de procesos de
biodegradacion de hidrocarburos de bajo peso molecular en las aguas subterraneas
contaminadas por hidrocarburos (Meckenstock et al., 2004), siendo los procesos de
biodegradacién anaerdbica (en presencia de nitratos, i6n férrico y sulfatos) donde el
proceso de fraccionamiento isotopico es mas significativo (Landmeyer et al., 1996). La
técnica del IRMS, a concentraciones experimentales bajas, puede tener problemas en
detectar fraccionamiento isotdpico en hidrocarburos de mas de 14 carbonos (Morasch et
al., 2004). Los HAPs de mas de 2 anillos se presentan en concentraciones bajas (por
problemas de solubilidad) en los acuiferos, y por lo tanto no han sido muy estudiados por
IRMS. En la bibliografia, solamente se ha observado fraccionamiento isotdpico en la
biodegradacion aerdbica y anaerdbica del naftaleno (Morasch et al., 2002 y Griebler et al.,
2004, respectivamente) y anaerdbica del 2-metilnaftaleno (Griebler et al., 2004; Steinbach
et al., 2004). No se ha detectado fraccionamiento isotopico en la biodegradacion de
fluoranteno (Trust et al., 1995; Preus et al., 1989), ni del 2-metilfenantreno (Mazeas et
al.,2002; Steinbach ). En realidad, la mayor parte de estudios se han basado en el estudio
de hidrocarburos de bajo peso molecular (Meckenstock et al., 2004). Se ha descrito
fraccionamiento isotdpico en la biodegradacion de metano en condiciones aerdbicas y
anodxicas (Barker y Fritz 1981; Coleman et al., 1981), en la biodegradacion de BTEX
(Griebler et al., 2004; Meckenstock et al., 2002; Richnow et al., 2003b; Sherwood Lollar
et al., 1999; Stehmeier et al., 1999; Ward et al., 2000), MTBE (Kolhatkar, et al., 2002;
Gray et al., 2002), naftaleno (Richnow et al., 2003) y familias cloradas del etileno (Ertl e?
al., 1996; Sherwood Lollar ef al., 1999; Slater et al., 2000; Vieth et al., 2003).

En este estudio se ha observado, por primera vez, discriminacion isotdpica en la

biodegradacion de benzo(a)antraceno y criseno, con un incremento de la 8"°C de —27,27
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+0,52 a —23,42+0,29 para el benzo(a)antraceno y de —24,96+0,34 a —23,19+0,36 para el
criseno. Sin embargo, no se ha producido fraccionamiento isotdpico en la degradaciéon de
fluoranteno y pireno tras una biodegradacion del 92 y 87 % respectivamente. Estos
resultados son sorprendentes debido al elevado nimero de atomos de carbonos que
contienen el benzo(a)antraceno y criseno (18). La diferencia respecto a otros estudios
radica en las concentraciones estudiadas, por encima de 100 mg kg™, que estan 2 ordenes
de magnitud por encima de las encontradas en los estudios realizados hasta la fecha. No
obstante, en los primeros 21 dias de incubacién, no se produjo una biodegradacion
significativa para el benzo(a)antraceno y criseno, y en cambio la 8”C incrementé
significativamente (fig. 4.13a). Este hecho, y teniendo en cuenta la dispersion elevada en
las concentraciones encontradas en los primeros 21 dias (fig. 4.13b), dificulta la
interpretacion de este resultado en el periodo inicial. No obstante, en el periodo 45-200d si
que existio un incremento dela 8"°C asociado a la biodegradacién de los 2 HAPs. Para
verificar el proceso de fraccionamiento seria necesario la purificacion del
benzo(a)antraceno y el criseno de los extractos degradados y verificar de nuevo por IRMS
que los valores de 8"°C no estén afectados por otros componentes organicos. Las 8'°C
obtenidas para el fluoraneno, pireno, benzo(a)antraceno y criseno no son coincidentes en
creosotas de diferente origen (Trust ef al., 1998). Estas diferencias pueden producirse en
los procesos de destilacion quimica, en las reacciones quimicas llevadas a cabo en el
proceso de refinado de crudo y derivados y en los procesos de sintesis, pudiéndose alterar
las proporciones isotdpicas en los componentes de los productos derivados del petroleo
(Smallwood et al., 2002) y creosotas (Trust ez al., 1998). Por lo tanto, es necesario conocer
y comparar las 8"°C de los componentes encontrados con las de la matriz contaminante

original en cada caso.

5.3 RESPUESTA DE LAS POBLACIONES MICROBIANAS A LA
BIORREMEDIACION DE HAPS

En la actualidad existe un interés creciente en conocer el comportamiento de las
poblaciones microbianas, existentes en ambientes contaminados, asi como conocer su
respuesta frente a procesos de biorremediacion. El estudio de la composicion de una
comunidad microbiana implicada en la degradacion de HAPs y su dindmica en procesos de

biorremediacién, contribuye a la mejora del conocimiento de los procesos de
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biodegradacion de HAPs, asi como de los métodos de biorremediacion. La determinacion
de los componentes de una comunidad microbiana puede facilitar la construccidon y
utilizaciéon de sondas de DNA u oligonucledtidos para poder determinar de forma mas

especifica los miembros de interés de una comunidad microbiana degradadora de HAPs.

En el periodo inicial (0-45 dias) del proceso de biorremediacidn, la adicion de
nutrientes causd un aumento importante tanto de la poblacion heterdtrofa total, como de la
degradadora de HAPs, mientras que, en el suelo bioestimulado solo con aireacion y una
humedad 6ptima (40% capacidad de campo), se observd un incremento menor en el
tamafio de las poblaciones microbianas y un retraso en el incremento de la poblacion
degradadora de HAPs (fig. 4.18). Estos comportamientos diferentes son consistentes con
las cinéticas de degradacion de TPH observadas (k) durante el periodo inicial (0-45 dias).
Como puede observarse en la figura 4.9 y tabla 4.9, se detectd una tasa significativamente
mayor de biodegradacion de los TPH en los tratamientos con adicién de nutrientes. Sin
embargo, la proporcion de la poblacion microbiana degradadora de HAPs aumentd de
forma notable en el tratamiento sin nutrientes (2M) entre los 21 y 45 dias de incubacion,
alcanzando el 100% a los 135 dias, mientras que en los tratamientos con nutrientes, se
observé una proporcion de degradadores de HAPs mucho menor, parecida a la del suelo
original. Ademas, al final del experimento, el tratamiento sin nutrientes presentd una
poblacion microbiana degradadora de HAPs mayor (1 orden de magnitud) que los
tratamientos con nutrientes. Por lo tanto, la presencia mayoritaria de una poblacién
microbiana degradadora de HAPs en el tratamiento sin nutrientes, en el periodo tardio (90-
200 dias), podria estar relacionado con unas tasas de biodegradacion mas elevadas
observadas para los TPH y HAPs recalcitrantes como es el caso del benzo(a)antraceno y

criseno.

La diversidad microbiana (H”) disminuy6 en todos los tratamientos en el periodo de
maxima biodegradacion (0-45 dias), pasando de 1.28 al principio, a 1,18 a los 90 dias, y se
mantuvo con valores bajos hasta el final de la incubacion. En otros trabajos de
biorremediacién se han descrito tanto incrementos, como disminuciones de la diversidad
microbiana durante los procesos de biodegradacion. Los resultados aqui presentados

estarian de acuerdo con los de Andreoni et al., (2004) donde también observaron una
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disminucién de la diversidad durante el proceso de biodegradacion de un suelo
contaminado con HAPs, mientras que Kaplan y Kitts (2004) y Zucchi et al., (2003)
encontraron un aumento en la diversidad durante la biorremediacion de un suelo
contaminado con crudo de petroleo. Ademas, la dominancia (SI) disminuyd durante el
periodo inicial (0-45 dias) con tasas de degradacion maximas, e incrementd cuando las
tasas de biodegradacion fueron bajas (90-200 dias). En este estudio, la poblacion
microbiana ya estaba aclimatada a la contaminaciéon con HAPs, y la disminucion de la
diversidad observada durante el proceso de biorremediacion podria explicarse debido a la
predominancia de los microorganismos degradadores de HAPs. De hecho, se ha descrito
que los cambios en la biodisponibilidad de los HAPs y el enriquecimiento en las formas
mas recalcitrantes de HAPs (ambos fenomenos observados en este trabajo) pueden cambiar
la estructura de la poblacion microbiana y las interacciones multi-sustrato (Bastiaens et al.,

2000; Friedrich ef al., 2000; Lotfabad y Gray 2002; Bodour ef al., 2003).

Se han encontrado 13 géneros diferentes a partir de la secuenciacion de las bandas
recortadas de DGGE, durante la bioestimulacion del suelo contaminado con creosota:
Sphingomonas, Azospirillum, Roseomonas, Brevundimonas, Trojanella, Agrobacterium,
Alcaligenes, Xanthomonas, Achromobacter, Sinorhizobium, Erytrobacter, Cytophaga y
Rhodococcus. Es interesante recalcar que mientras en el tratamiento 2M (sin nutrientes) 9
de las 17 bandas recortadas tuvieron como secuencias de mayor similitud a bacterias no
cultivables, en el tratamiento 4M (adicion de nutrientes) 17 de las 20 bandas recortadas
tuvieron como secuencias mas similares a bacterias cultivables (tabla 4.10 y fig. 4.23). Este
hecho coincide con otros estudios de ecologia microbiana llevados a cabo con muestras de
ambientes naturales, con bajo contenido en nutrientes, donde la mayor parte de las
secuencias encontradas tienen mayor similitud con microorganismos no cultivables (clones

o bandas de DGGE/TGGE) ( Head et al., 1998; Delong 2004).

Durante el periodo inicial de biodegradacion en ambos tratamientos de
bioestimulacion (2M y 4M), los filotipos (bandas de DGGE) dominantes pertenecieron a
los géneros de Sphingomonas y Azospirillum (a-Proteobacteria) (fig. 4.26, tabla 4.10).
Ademés, las unicas 2 bandas coincidentes entre ambos tratamientos pertenecieron a estos
géneros (B2-11=B4-12 y B2-20=B4-24). Por lo tanto, teniendo en cuenta que ambos

tratamientos de bioestimulacion presentaron unas cinéticas de TPH y HAPs similares a lo
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largo de los primeros 90 dias, estos filotipos podrian estar relacionados con las elevadas
tasas de biodegradacion observadas para el acenafteno, fluoreno, fenantreno, antraceno,
alquil-antraceno/fenantrenos, fluoranteno y pireno. Estos resultados son consistentes con
otros estudios que demuestran que las especies de Sphingomonas estan asociadas con la
biodegradacion de los HAPs con tasas de desadsorcién mas elevadas, tanto en cultivo
liquido (Friedrich et al., 2000; Grosser et al., 2000), como en suelos contaminados (Bodour
et al., 2003; Leys et al., 2004). Ademas, Kasai et al, (2001) y Roling et al. (2002),
observaron la dominancia de la subclase de las a-Proteobacteria. Roling ef al., (2002),
observaron tal dominancia 6 dias después de dopar sedimentos intermareales con crudo de
petrdleo, y Kasai et al. (2001) encontraron dominancia de organismos de la subclase de las
a-Proteobacteria en arenas de playa afectadas por un vertido reciente de crudo de petroleo.
El filotipo representado por las bandas B2-20 y B4-24, pertenecientes al género
Azospirillum, puede contribuir a la obtencion de formas adicionales de nitrogeno
asimilables en el suelo, ya que el genero Azospirillum es conocido por ser un fijador de

nitrégeno aerobico.

Por otro lado, durante el periodo tardio (90-200 dias), la poblacién dominante en el
tratamiento 2M pertenecié a los géneros (en orden de prevalencia): Xanthomonas,
Sphingomonas y Cytophaga (tabla 4.10 y fig. 4.23), los cuales pertenecen a los grupos
filogenéticos de las vy-Proteobacterias, a-Proteobacterias y Cytophaga-Flexibacter-
Bacteroides (Bacteroidetes), respectivamente (fig. 4.26). En el tratamiento 4M, no se
encontraron filotipos pertenecientes al grupo de Cytophaga-Flexibacter-Bacteroides,
mientras que por orden de prevalencia se detectaron: y-Proteobacteria (Xanthomonas), o-
Proteobacteria  (Sinorhizobium, Erytrobacter 'y Roseomonas) 'y [-Proteobacteria
(Alcaligenes y Achromobacter). También se encontré una banda (B4-28) perteneciente al
género Rhodococcus, dentro del grupo filogenético de los Gram positivos ricos en G+C, el

cual no fue detectado en el tratamiento 2M.

La mayor parte de las secuencias obtenidas por DGGE fueron similares a las de
bacterias Gram negativas y, por lo tanto, podrian indicar la existencia de limitaciones en la
extraccion de DNA gendmico. Sin embargo, el método de extraccion utilizado en este

estudio fue capaz de extraer DNA genomico de bacterias gram-positivas como
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Rhodococcus (en este trabajo), y las cepas de laboratorio de los géneros Mycobacterium y
Bacillus, 1o que sugeriria que realmente las bacterias gram-negativas son las dominantes en
el suelo contaminado por creosota y también durante el proceso de biorremediacion. No
obstante, en relacion al género Mycobacterium, hay que tener en cuenta sus bajas tasas de
crecimiento, y que a elevadas concentraciones de HAPs en suelos su diversidad se ve muy
reducida (Cheung y Kinkle, 2001 ). Esta podria ser una de las razones por las cuales no se
detecta este género en el suelo. Ademas, si tenemos en cuenta que la técnica del DGGE
solamente puede detectar una poblacidn que representa hasta un 0,1% (Muyzer et al.,
1993), hubiera sido necesaria la utilizacion de cebadores especificos de género para
descartar de forma definitiva la presencia del mencionado género, asi como de otros grupos

de microorganismos (Cheung y Kinkle, 2001; Leys ef al., 2004; O'Sullivan et al., 2002).

5.4 ENSAYO DE BIOAUMENTO

En el tratamiento de bioaumento (6M) no se observaron diferencias con el
tratamiento 4M, ni en las tasas de degradacion de TPH y HAPs, ni en la estructura de la
comunidad (determinada por DGGE y NMP). Como puede observarse en la figura 4.27,
solamente una de las bandas visibles del consorcio AM, especializado en la biodegradacion
de HAPs de 3 y 4 anillos (estudiado en los capitulos I y II), fue detectada (de forma muy
leve) en el suelo inoculado. En consecuencia, los microorganismos inoculados no
compitieron de forma favorable con la comunidad bacteriana indigena del suelo, aunque
fueran originarios de un suelo contaminado con HAPs (Sabaté 1998; Viiias et al., 2002),
que el tamafio de cada inoculacién fuera equivalente a 10°NMP g™ suelo, o que se hubieran
llevado a cabo 5 inoculaciones (tabla 4.4) a lo largo de los 200 dias. Ademas, la estructura
de la poblacién bacteriana fue muy similar a la del suelo bioestimulado con nutrientes
(4M) durante los primeros 45 dias (fig. 4.27) aunque se hubiera inoculado en 2 ocasiones
(dias 14 y 26). Como se ha comentado anteriormente, en el periodo inicial (0-45 dias) se
producian las tasas méximas de biodegradacion de TPH y HAPs. Por lo tanto, la poblacion
microbiana indigena del suelo cambid independientemente de la inoculacion de la
poblacion aldctona, indicando que el proceso de biodegradacidn, juntamente con la
presencia de nutrientes a elevadas concentraciones (tratamientos 4M-7M) eran los factores
mas importantes que gobernaban los cambios de las poblaciones microbianas. Durante el

periodo final (90-200 dias), el proceso de biodegradacion se encontraba practicamente
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detenido en la bioestimulacién con nutrientes (k, préximas a 0 en los tratamientos 4M-7M
(tabla 4.9)), momento en el cual se observaron cambios diferentes en las poblaciones del
suelo bioestimulado con nutrientes no inoculado (4M) y el inoculado (6M), aunque

ninguna de las bandas de DGGE coincidia con las del indculo.

Como ya se ha comentado en el capitulo II (apartado 1.1.5), existen muchos
ejemplos de éxitos (tabla 2.3, capitulo II) y fracasos en la utilizacion de indculos
microbianos exoégenos especializados en la descontaminacion de diferentes enclaves

contaminados. En general, para que un proceso de bioaumento funcione es necesario:

a) Que la contaminacion sea reciente, que las poblaciones microbianas no estén
adaptadas al contaminante (falta de episodios previos y recurrentes de contaminacion) y
que las poblaciones microbianas degradadoras estén en muy baja proporcion o inexistentes,
debido a problemas de toxicidad o condiciones ambientales desfavorables. (Alexander,

1999; Vogel, 1996).

b) Que los microorganismos presenten una tolerancia y supervivencia en las
condiciones ambientales del suelo receptor y que estén especializados en la biodegradacion

de la matriz contaminante del suelo. (Alexander, 1999; Vogel, 1996).

En este estudio la poblacidn del suelo ya estaba adaptada a la matriz contaminante y
ademas era metabolicamente activable, por lo que la poblacién del indculo exdgeno no ha

podido competir favorablemente.

5.5 EFECTO DE LOS PROCESOS DE BIORREMEDIACION EN LA
ECOTOXICIDAD DEL SUELO.

Los diferentes enfoques ecotoxicoldgicos llevados a cabo durante el proceso de
biorremediacion mostraron diferentes resultados, a veces contradictorios y otras veces

complementarios.

El ensayo de toxicidad aguda de lixiviados del suelo mediante Microtox™ (Vibrio
fisheri) mostrd una disminucion de hasta 3-4 veces la toxicidad, en la bioestimulacion con

y sin nutrientes, mientras que el suelo no tratado conservd su toxicidad inicial hasta el final
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del experimento. De todos modos, las EC50 observadas (20-28% suelo no tratado y 76-
83% finales en suelo tratado) fueron bajas o muy bajas comparadas con otros estudios
realizados con suelos contaminados con creosota. Kwan y Dutka (1992) definieron una
ECso > 2% (p/v) , para ensayos en fase solida de Microtox”™ , como el umbral por encima
del cual puede considerarse un suelo como no toxico. Heard ef al, (1993) detectaron
mediante Microtox® una ECs inicial de 0.0025% (4 ordenes de magnitud inferior a la ECs
detectada en el suelo) en s/urries de un suelo contaminado con creosota no envejecida, rica
en pentaclorofenol, y tras una biodegradacion del 98%, la ECsy encontrada fue de un 4-6%
segin el tratamiento. Estos valores suponen una ECsy 3 o 4 veces inferior a la ECs
detectada en el suelo del presente estudio. Asimismo, Knoke ef a/ (1999) y Kyle et al.
(1999) encontraron una ECs inicial de 0,05, también en suelos contaminados con creosota
rica en pentaclorofenol que tras distintos tratamientos de biorremediacion, alcanzé valores
de 0,1-0,2. En un estudio similar con Microtox® en fase sélida, realizado en un suelo
dopado con 6000 mg creosota kg suelo, Phillips et al. (1999) no observaron un
incremento claro en la ECsy a lo largo del proceso de biorremediacién del suelo (con un
50% de biodegradacion de TPH y HAPs). Sin embargo, en los estudios citados se ha
llevado a cabo el Microtox® en fase solida, mientras que en el presente estudio se ha
filtrado el lixiviado antes de incubarlo con Vibrio fisheri, para evitar pérdidas de luz por
exceso de particulado. Por lo tanto, las ECsy del suelo estudiado no son comparables en
valor con las discutidas anteriormente. No obstante, el Microtox® de lixiviados del suelo
ha sido el test ecotoxicologico que mejor se ha correlacionado con la disminucion de los
TPH del suelo (r*=0,96). Por lo tanto, a partir de los datos de ECso de Microtox® de
lixiviados filtrados, no se puede concluir que el suelo sea toxico, pero se puede afirmar que
la toxicidad ha disminuido 3-4 veces de forma relativa respecto al estado inicial y en los 2

tipos de bioestimulacion.

El test de toxicidad aguda de Eisenia foetida (supervivencia durante 14 dias de
incubacién en el suelo) mostrd que el proceso de biorremediacion no disminuyé la
letalidad del suelo inicial (0% de supervivencia), ni a la concentracidn original, ni diluido
un 50% con un suelo control. Ademas no existié descendencia en los escasos individuos
supervivientes (5-10%). Este hecho no es sorprendente, ya que los individuos de Eisenia
foetida son muy sensibles frente a los HAPs e hidrocarburos del petroleo (Marwood et al.,

1998; Knoke ef al., 1999), y a veces es necesario trabajar a concentraciones bajas o con
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una bateria de diluciones muy extensa para determinar cambios en la toxicidad aguda.
Phillips et al.(1999) también encontraron una mortalidad del 100% antes y después de la
biorremediaciéon de un suelo contaminado con creosota, mientras que Charrois et. al.,
(2001), en un interesante estudio realizado con diferentes suelos contaminados con
creosota, a unas concentracion parecidas a la del suelo aqui estudiado, donde ademas se
llevo a cabo una biorremediacidon en ensayos de tipo slurrie, observaron que cuando la
proporcion HAPs/EOT (extracto organico total) del suelo tratado disminuia de forma
significativa (de 0,086 a 0,0092 en el suelo tratado), desaparecia la mortalidad en la
poblacion de Eisenia foetida (100% mortalidad en el suelo no tratado). En nuestro caso, la
proporcion de HAPs/EOT disminuye entre 3 y 4 veces (tabla 4.14) durante la
biorremediacion del suelo, pero la mortalidad de Eisenia foetida se mantiene en un 100%.
Esta elevada mortalidad no dependi6 de la acumulacién de metabolitos polares derivados
del proceso de biodegradacion, ya que estos disminuyeron a lo largo del proceso (fig. 4.14-
4.15), y ademas los TPH biodegradados representaron un 78-82% del EOT degradado, lo
que confirmaba la no acumulacién de fraccion polar y si, en cambio, una mineralizacién

y/o asimilacion de los TPH.

Tabla 4.14. Concentraciones y proporciones de EOT, TPH y HAP al principio y el final del

proceso de biorremediacion.

Tratamiento EOT' TPH' EOT/TPH HAPs>  HAPS/EOT (%)HMW
(mg kg suelo)  (mg kg-1 suelo) (mg kg" suelo) HAPs’
1M 0d 11900+452  8566+354 1,38 (1,44)" 2656 0,223 14
2M 200d 5017+480 3133125 1,60 (2,99) 331 0,066 62
4M 200d 6350+427 3733+38 1,70 (3,01) 422 0,066 57

'Extracto organico total (EOT) y TPH calculados por gravimetria.” Suma de los 16 HAPs prioritarios de la
EPA (incluidos los alquil-fenantrenos). *HMW HAPs, son los HAPs de elevado peso molecular
representados por: criseno, benzo(a)antraceno, benzo (b+K)fluoranteno, benzo(a)pireno y indeno (1,2,3 c-d)
pireno. El porcentaje (%) expresa la proporcién respecto a la suma de los HAPs prioritarios de la EPA
(columna anterior). * Entre paréntesis se indica la proporcion MOE/TPH teniendo en cuenta los valores de

TPH obtenidos por GC-FID.

El mantenimiento en la letalidad del suelo para Eisenia foetida podria ser debido al

enriquecimiento relativo observado en los HAPs mas pesados (criseno, benzo(a)antraceno,

292



Discusion

benzo(b+k)fluoraneno, benzo(a)pireno, indeno(a,b,c 1-3)pireno), que representan un 57-

62% del total de los HAPs prioritarios de la EPA al final del experimento (tabla 4.14).

La disminucion en la toxicidad aguda observada en el Microtox” de lixiviados, a lo
largo del proceso de bioestimulacidn, podria deberse a la disminucion de la fraccion polar
del suelo (fig. 4.14-15) y a las bajas solubilidades en agua de los HAPs de elevado peso
molecular, los cuales no fueron detectables en los lixiviados (limite de deteccion 0,5 mg

HAP kg™ suelo).

El ensayo FETAX es un test normalizado (E 1439-98. American Society for testing
materials (ASTM)) que presenta una elevada correlacidon (proxima al 95%) con estudios
calibrados con componentes toxicos en mamiferos. Combina ensayos de toxicidad aguda
(analogo al Microtox™), teratogénesis y de inhibicion del crecimiento en embriones del
Anuro Xenopus laevus. El ensayo FETAX con lixiviados del suelo mostré que el suelo no
tratado producia malformaciones, principalmente en el intestino y en la notocorda y ojos,
mientras que el bioestimulado solamente presentaba malformaciones intestinales. Sin
embargo, mostr6 una elevada letalidad en todos los casos y no se encontraron diferencias
en la mortalidad (LDsg) de embriones expuestos a diferentes concentraciones de lixiviado
del suelo no tratado y bioestimulado. No se encontraron diferencias en la longitud de los
embriones vivos entre el suelo tratado, no tratado y los controles. Los resultados obtenidos
coinciden con otros estudios FETAX realizados con suelos contaminados con HAPs.
Concretamente, Fort et al., (1995 y 1997) demostraron, mediante ensayos FETAX, que los
suelos contaminados con HAPs y productos petroliferos provocaban una elevada
mortalidad y también inducian teratogénesis, a diferencia de los pesticidas organoclorados,
y los metales pesados, que no se mostraban letales o poco letales, pero si con un gran
potencial teratogénico. Prati et al., (2000) encontraron una disminucién en la longitud de
los embriones expuestos a suelos contaminados con crudo de petrdleo, mientras que en
nuestro caso no se han observado diferencias significativas. El lixiviado del suelo estaba
formado principalmente por compuestos polares y, por lo tanto, el ensayo de Microtox® y
el FETAX serian los mas adecuados para detectar el efecto de esta fraccion durante el

proceso de biorremediacion.

Para evaluar la genotoxicidad del extracto TPH a lo largo del proceso de

biorremediacion, se ha puesto a punto y aplicado un nuevo ensayo. Este ensayo se basa en
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en la visualizacion, mediante AFM, del estado estructural de un DNA diana (lineal o
circular) que ha sido incubado previamente con un extracto ambiental problema (en este
caso el extracto TPH). Solamente con el DNA lineal se pudo observar un comportamiento
del tipo dosis-respuesta, en el que a concentraciones crecientes de TPH del suelo, se
modificaba o se degradaba con mayor extension el DNA. Parece pues, que el DNA lineal
(duplex) es la forma de DNA en la que se pueden observar mayores transformaciones y por
lo tanto seria la mas adecuada para aplicar este tipo de ensayo de genotoxicidad con

extractos organicos ambientales.

No se observaron modificaciones apreciables de estructura en el DNA circular
(plasmido pBR322). Probablemente con el DNA circular si que existan interacciones y
procesos de modificacion de su morfologia, pero hay que tener en cuenta que en una
mezcla de compuestos se pueden llevar a cabo modificaciones, que a veces pueden ser
antagdnicas (superenrollamiento y desenrollamiento) en cuanto a su estructura CCC, y por
lo tanto el efecto global seria una aparente no modificacion al visualizarlos por AFM

(Coury et al., 1996; Pietrasanta et al., 2000; Berge et al., 2002;

Se ha comprobado, utilizando DNA lineal, que el extracto de TPH al final del
proceso de bioestimulacion sin nutrientes, es menos genotdxico en 2 dérdenes de magnitud,
que el extracto inicial del suelo. Sin embargo, hay que tener en cuenta que en este ensayo
se han utilizado concentraciones de un 4% de DMSO, que no son capaces de solubilizar el

100% de los componentes del extracto TPH problema.

Por lo tanto, este nuevo ensayo aqui presentado necesita una serie de
optimizaciones para ser expuesto como una nueva técnica a escala molecular para estudios
de genotoxicidad. Por un lado, la solucion de algunos problemas técnicos como la adhesion
del DNA a la mica a elevadas concentraciones de DMSO, para poder trabajar de forma
mas representativa con extractos hidrofdbicos, quizas también buscando otro disolvente.
Ademas hay que tener en cuenta que existen muchos compuestos progenotoxicos que
necesitan ser metabolizados por determinadas enzimas como las oxidasas asociadas al
citocromo P-450, para convertirse en potentes agentes genotoxicos que forman aductos con
las bases del DNA (Ames et al., 1973; Ashby y Tennant, 1988). En nuestro caso concreto

también hubiera sido necesaria una incubacion previa del extracto organico con fraccion
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microsomal hepatica de rata (fraccion S9) para su aplicacion como ensayo de
genotoxicidad a mamiferos. No obstante, en este ultimo, deberia ponerse a punto un
sistema de separacion eficiente para obtener el extracto organico modificado sin fraccidon
microsomal proteica y, de este modo, evitar la presencia de artefactos en la observacion

posterior por AFM.

En resumen, con los datos obtenidos en los distintos ensayos de ecotoxicidad
llevados a cabo, es importante destacar que el ensayo de Microtox” de lixiviados ha sido el
unico que ha mostrado una disminucién clara de la toxicidad aguda, mientras que en los
ensayos de FETAX y Eisenia foetida se han encontrado elevadas mortalidades que no han
disminuido con el tratmiento. En el ensayo FETAX se ha detectado una disminucion de la
teratogeneicidad, mientras que no ha existido inhibicion del crecimiento en los embriones
vivos. En el ensayo de genotoxicidad potencial (DNA incubado con extracto TPH y
visualizado por AFM) se ha detectado una disminucién significativa de la genotoxicidad
potencial en el suelo tratado. Teniendo en cuenta la disparidad de resultados obtenidos en
los distintos ensayos de ecotoxicidad, parece razonable recomendar la utilizaciéon de
diferentes ensayos, que engloben diferentes organismos vivos o estrategias in vitro, para un

correcto seguimiento de la ecotoxicidad de un suelo durante un proceso de biorremediacion

5.6 APLICACION FUTURA DE LOS RESULTADOS DEL ESTUDIO

Se ha comprobado que la poblacion microbiana degradadora de HAPs del suelo es
activa o metabdlicamente activable en condiciones Optimas de humedad y aireacion.
Asimismo, se ha demostrado que la creosota presente en el suelo es biodegradable, a nivel
de los TPH y HAPs de 3 y 4 anillos, hasta alcanzar concentraciones que en su mayoria son
aceptables para la legislacion (Real Decreto 9/2005 y normativa Holandesa). A partir de
estos resultados, conjuntamente con la Junta de Residus de la Generalitat de Catalunya y
una empresa privada de ingenieria, se ha decidido llevar a cabo la biorremediacion del
suelo a escala piloto, mediante una biopila dindmica, en el mismo emplazamiento

contaminado, que supondra una aplicacion pionera de esta tecnologia en nuestro pais.
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6 CONCLUSIONES

1. Se han aplicado los ensayos de tratabilidad, presentados en el capitulo 111, a
un suelo contaminado con creosota y se ha seguido un proceso de

biorremediacion a nivel fisicoquimico, microbioldgico y ecotoxicoldgico.

2. El suelo contaminado con creosota contiene una importante poblacidon

microbiana degradadora de HAPs y metabolicamente muy activa.

3. La informacion proporcionada en la primera fase de los ensayos de
tratabilidad se ha visto confirmada con los resultados obtenidos en la
segunda fase del protocolo, lo que valida la utilizacién de esta primera fase
para dar una respuesta rapida a la posible aplicacion de una tecnologia de

biorremediacion a un suelo contaminado.

4. La aireacion y la humedad a nivel del 40% de la capacidad de campo han
sido los factores claves para alcanzar una importante biodegradacién de los
TPH y de los HAPs de 3 y 4 anillos, por parte de la poblacion autdctona del

suelo.

5. La adicién de nutrientes inorgdnicos aumenta las tasas de biodegradacion de
los TPH y de los HAPs de 3 y 4 anillos durante el periodo inicial (0-45
dias), pero disminuye e incluso detiene la biodegradacion de los TPH, del
benzo(a)antraceno y del criseno, en el periodo tardio (90-200 dias). En esta
ultima fase la poblacion degradadora de HAPs presenta valores inferiores a

los que presentan los tratamientos sin nutrientes.

6. La adicion de biotensiaoctivos y de octoato de hierro no han mejorado el

rendimiento alcanzado por el tratamiento con aireacién y humedad 6ptima.

7. El bioaumento llevado a cabo con la inoculacion del consorcio AM no ha
representado una mejora de la biodegradacion alcanzada por las poblaciones

microbianas autdctonas.
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Conclusiones

8.

10.

11.

12.

13.

En todos los tratamientos de bioestimulacion se ha observado una cinética
de degradacién bifésica, caracterizada por presentar un periodo inicial con
elevadas tasas de biodegradacion seguido de un periodo tardio con bajas

tasas de biodegradacion de los TPH y de los HAPs de 3 y 4 anillos.

La disminucion de la actividad biodegradadora observada en el periodo
tardio, tanto a nivel de los TPH como de los HAPs, esta relacionada con una
disminucién de la biodisponibilidad de los HAPs de elevado peso molecular
para el tratamiento 2M y con la biodisponibilidad y el exceso de nutrientes

para los tratamientos 4M-7M.

Durante el periodo inicial de bioestimulacién correspondiente a la etapa de
maxima biodegradacion, la diversidad de la comunidad microbiana
disminuye. El andlisis por DGGE combinado con ACP muestra que la
estructura y la composicion de las comunidades microbianas cambia de
forma distinta en ambos tratamientos, a lo largo de todo el proceso de

biodegradacion.

Unicamente se han encontrado 2 bandas comunes de DGGE entre ambos
tratamientos de bioestimulacidon, pertenecientes a las o-Proteobacterias
(géneros Sphingomonas y Azospirillum), que podrian estar relacionadas con
la biodegradacion de los HAPs de tres anillos y con la del fluoranteno y del

pireno, durante las fases iniciales mas rapidas de biodegradacion.

Las subclases de las a- y y-Proteobacterias son dominantes durante las fases
iniciales de maxima biodegradacidon, y también en el periodo tardio,
conjuntamente con filotipos pertenecientes al grupo CFB en la
bioestimulacion sin nutrientes y con las [p-Proteobacterias en la

bioestimulacion con nutrientes.

El grupo de las CFB podria estar relacionado con procesos de
biodegradacion del periodo tardio, al correlacionarse significativamente con
las cinéticas de degradacion del benzo(a)antraceno y del criseno, en el

tratamiento sin nutrientes.
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Capitulo 1V: Biorremediacion de un suelo contaminado por creosota: caracterizacion microbioldgica, quimica vy

ecotoxicoldgica.

14.

15.

16.

17.

La estructura de la comunidad microbiana, asi como su capacidad
degradadora, se ha visto afectada durante el proceso de biorremediacion por
la adicion de nutrientes inorgénicos, interacciones interespecificas, cambios
en la biodisponibilidad de los HAPs y enriquecimiento de HAPs
recalcitrantes de elevado peso molecular, como el benzo(a)antraceno y el

criseno

Al inicio del proceso, el suelo presentaba compuestos polares resultado del
metabolismo de distintos HAPs. La bioestimulacion ha supuesto su
desaparicion gradual como resultado de la colaboracion metabdlica de

distintas poblaciones microbianas activadas en el proceso.

El proceso de biorremediacion disminuye la toxicidad y la teratogeneidad
de los lixiviados evaluados por los ensayos de Microtox” y FETAX, pero no

disminuye la letalidad del suelo entero frente a Eisenia foetida.

Se ha iniciado la puesta a punto y se ha aplicado, por primera vez a
muestras ambientales, la técnica de AFM para la evaluacion de la
genotoxicidad. Los resultados preliminares muestran una disminucién de la

genotoxicidad potencial de los TPH en el suelo bioestimulado.
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